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Abstract 
The focal point of this project is mixture effects caused by pesticides, and in particular mixture 
effects of mixtures in which pesticide adjuvants (co-formulants) is a part. As a first step, the 
project examines how the current European (EU) pesticide legislation and the consequent 
ecological risk assessment applied in the Nordic approval-zone relate to mixture effects of 
mixtures where co-formulants is a part. It is concluded that the ecological risk assessment 
performed during the approval of pesticide formulations in accordance to the relevant legislation, 
to a wide extent does take into account the contribution of co-formulants to the toxicity of 
pesticide formulations.  Requirements of ecotoxicological examination of mandatory tank mixes 
(i.e. mixtures of pesticides formulations or the addition of pesticide adjuvants, according to the 
label required for optimum effect) are also included in the legislation. However, there are no test 
requirements for mixtures of pesticide formulations applied to the field, solely in order to reduce 
the number of applications (i.e. non-mandatory tank mixtures), or to mixtures of pesticide 
formulations generated by sequential field application. Since there are no tests requirements for 
non-mandatory tank mixtures, which is the most frequently used application method of pesticides, 
or for sequential mixtures, there is good reason to believe that there occurs mixture effects that 
are not taken into account, neither in the current European pesticides legislation nor in the Nordic 
ecological risk assessment. Hence, it was suggested that inclusion of risk assessment of these non-
mandatory mixtures could improve the European pesticides legislation.  
In addition to the legislative and regulatory analysis, the toxic mixture effects of the active 
ingredient of the widely used RoundUp herbicde, glyphosate, and the co-formulant, POEA, to the 
ordinary yellow onion, Allium cepa, was examined in a root growth inhibition assay and by 
applying the use of a "fixed-ratio" study design. The experiment is performed in five mixture ratios 
(1: 0, 1: 0.2, 1: 0.6, 1: 1.9, and 0: 1 (glyphosate: POEA concentration ratio)). Mixture effects were 
assessed in relation to the concentration addition (CA) and independent action (IA) models. The 
observed mixing effects were characterized as being Bliss antagonistic, both at high (EC50-level) 
and low (EC10-level) concentrations and Loewe additive at high concentrations and weak Loewe 
antagonistic at low concentrations. It was found that CA, despite the fact that glyphosate and 
POEA has a fundamentally different toxic mode of action, would be a useful prediction model to 
assess the mixture effects of glyphosate and POEA and probably also other mixtures of active 
substances and co-formulants.  
  
iv 
 
Resume 
Omdrejningspunktet for dette projekt er blandingseffekter forårsaget af pesticider, og i 
særdeleshed blandingseffekter af blandinger hvori hjælpestoffer indgår. I projektet undersøges 
det hvordan den gældende europæiske (EU) pesticidlovgivning og den heraf følgende nordiske 
miljømæssige risikovurdering forholder sig til blandingseffekter af blandinger hvor hjælpestoffer 
indgår. Det konkluderes at der i forbindelse med godkendelse af pesticidformuleringer, i høj grad, 
er taget hensyn til hjælpestoffers bidrag til toksiciteten i den miljømæssige risikovurdering. Der 
stilles endvidere krav til at tankblandinger (blandinger af pesticider, der i henhold til etiketten 
kræves for optimal virkning) skal gennemgå en økotoksikologisk undersøgelse. Derimod er der 
ingen undersøgelseskrav til blandinger af pesticidformuleringer, der udbringes på marken alene 
for at mindske antallet af udbringninger, eller til blandinger af pesticidformuleringer, der opstår 
ved sekventiel brug. Da disse, ikke påkrævede, blandinger anvendes i langt størstedelen af alle 
udbringninger af pesticider, er der god grund til at tro at der sker blandingseffekter som der ikke 
er taget højde for, hverken i lovgivningen eller i risikovurderingen. Inklusion af undersøgelse af 
ikke påkrævede tankblandinger i den miljømæssige risikovurdering, blev derfor foreslået som en 
væsentlig forstærkning i den europæiske pesticidlovgivning.  
Foruden den lovgivningsmæssige og reguleringsmæssige analyse, udføres desuden en 
undersøgelse af de specifikke blandingseffekter forårsaget af aktivstoffet glyphosat og 
hjælpestoffet POEA, ved hjælp af en rodvæksthæmningstest med det almindelige gule løg, Allium 
cepa, og brugen af et ”fixed-ratio” design. Forsøget udføres i fem blandingsforhold (1:0, 1:0.2, 
1:0.6, 1:1.9 og 0:1 (glyphosat:POEA koncentrationsforhold)). Blandingseffekterne blev vurderet i 
forhold til concentration addition og independent action modellerne. De observerede 
blandingseffekter blev karakteriseret som værende Bliss antagonistiske, både ved høje (EC50-
niveau) og lave koncentrationer (EC10-niveau), og som Loewe additive ved høje koncentrationer 
og svagt Loewe antagonistiske ved lave koncentrationer. Det blev vurderet at CA, på trods af at 
glyphosat og POEA har en grundlæggende forskellig toksisk virkemåde, vil være en brugbar model 
til at vurdere blandingseffekten af blandinger af glyphosat og POEA, såvel som andre blandinger af 
aktivstoffer og hjælpestoffer.  
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Del 1 Indledning 
Mønstret for eksponeringen for toksiske stoffer har ændret sig op igennem det 20. og 21. 
århundrede. Som følge af industrialiseringen har der igennem det 20. århundrede været talrige 
episoder, hvor enkelte stoffer, såsom tungmetaller og persistente organiske stoffer (POPer), har 
været hovedårsagen til forurening af miljøet og skader på dyr og mennesker. I dag ses dog kun 
sjældent episoder, hvor enkelte stoffer er hovedårsagen til skade på miljø, dyr eller mennesker. 
Eksponeringen sker typisk i mindre kvantiteter, men for langt flere stoffer. Vi er altså gået fra en 
situation med enkelte, koncentrerede tilfælde af forurening til en situation, hvor forureningen sker 
overalt, men i små doser af en bred vifte af forskellige stoffer (Backhaus et al. 2013).  
1.1 Blandingseffekter 
Den toksiske effekt af en blanding af kemikalier er oftest større end effekten af de enkelte stoffer 
(Backhaus et al. 2010). For stoffer, der har samme virkemåde, anvendes typisk Concentration-
Addition-modellen (CA) til at beskrive effekten af blandingen, og for stoffer, der har forskellig 
virkemåde, anvendes Independent-Action-modellen (IA) (mere herom i afsnit 7.4). Hvis effekten af 
en blanding kan forudsiges med enten CA eller IA, siges blandingen at være ”additiv” i forhold til 
modellen. Er effekten af blandingen mindre eller større end modelforudsigelsen, siges blandingen 
at være henholdsvis antagonistisk eller synergistisk (Kortenkamp et al. 2009).  
På trods af den teoretiske adskillelse af stoffer med samme og forskellig virkemåde, kan CA-
modellen, i praksis, beskrive effekten af langt de fleste blandinger - også blandinger af stoffer med 
forskellig virkemåde (Belden et al. 2007; Kortenkamp et al. 2009). Dog er CA typisk mere 
konservativ i sin forudsigelse af effekten end IA, og CA-modellen burde derfor være et godt 
udgangspunkt for reguleringen af blandingseffekter af kemikalier (Kortenkamp et al. 2009; 
Backhaus & Faust 2012). 
Kun i de tilfælde, hvor der sker synergistiske effekter, vil CA-modellen altså ikke være tilstrækkelig. 
Det er derfor relevant at undersøge, om der eksisterer grupper af stoffer, der udviser synergistiske 
effekter, samt omfanget af disse effekter, så man i den fremtidige risikovurdering af kemikalier på 
tilfredsstillende vis kan tage højde for disse effekter. 
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1.2 Pesticider 
Pesticider er i dag en essentiel del af det konventionelle landbrug og bruges desuden i parker og 
private haver til at forhindre skadedyr og ukrudt i at skade afgrøder og nytteplanter (Crépet et al. 
2013). Det er estimeret, at der på verdensplan anvendes 2.36 megatons (106 ton) pesticider 
(Pimentel 2005). Pesticider er en gruppe af stoffer, hvor man specifikt forsøger at finde blandinger 
af stoffer, der har en synergistisk effekt (Backhaus et al. 2013), og det vil derfor være relevant at 
undersøge disse stoffer for potentielle synergistiske effekter. 
1.2.1 Glyphosatbaserede herbicider 
På verdensbasis er aktivstoffet1 glyphosat det oftest anvendte herbicid. Således blev der i 2012 
solgt 718.6 kilotons (103 ton) glyphosat, hvilket svarer til ca. 30 % af det totale salg af pesticider 
(Sustainable Pulse 2014), og det samlede forbrug af glyphosat ventes kun at stige med den 
stigende brug af genetisk modificerede, glyphosatresistente afgrøder (Friends of the Earth Europe 
2013).  
1.2.2 Blandingseffekter mellem glyphosat og POEA 
For at fremme virkningen af et aktivstof tilsættes pesticider oftest, såkaldte hjælpestoffer. I 
glyphosatbaserede herbicider anvendes ofte det overfladeaktive stof ”Polyoxyethylene tallow-
amine”, forkortet POEA. På trods af at POEA klassificeres som et hjælpestof, har flere 
undersøgelser sået tvivl om, hvorvidt POEA er en inaktiv komponent i glyphosatbaserede 
herbicider. Der er bl.a. lavet studier, der har vist, at POEA kan forårsage mutagene effekter i 
menneskeceller (Mesnage et al. 2013) samt DNA-skader på fiskeceller (Guilherme et al. 2012).  
1.3 Målsætning 
Da mit speciale er integreret mellem Miljøbiologi og TekSam er målsætningen todelt: 
1. Som første led i mit speciale vil jeg undersøge blandingseffekten af POEA og glyphosat.  
2. Som andet led vil jeg undersøge, hvordan lovgivningen og den dertilhørende 
risikovurdering forholder sig til problemstillingen omkring blandingseffekter mellem 
hjælpestoffer og andre komponenter i pesticidformuleringer. 
                                                      
1 Det virkende stof i en pesticidformulering. 
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1.4 Problemformulering 
1. I hvilken grad afviger blandingseffekterne mellem glyphosat og POEA fra additivitet?  
2. I Hvilken grad tager lovgivningen og risikovurderingen af pesticider højde for 
blandingseffekter af blandinger hvori hjælpestoffer indgår?  
1.4.1 Afgrænsning 
Med additivitet forstås den forventede effekt af blandingen ud fra CA-modellen.  
Med lovgivningen af pesticider, henviser jeg til ”Europa-Parlamentets og Rådets Forordning (EF) 
Nr. 1107/2009 af 21. oktober 2009 om markedsføring af plantebeskyttelsesmidler og om 
ophævelse af Rådets direktiv 79/117/EØF og 91/414/EØF” (se Europa-Parlamentet og Rådet 
(2009)) og den risikovurdering, som sker i forbindelse med godkendelsen af pesticidformuleringer 
i henhold til ovenstående lovgivning. Risikovurderingen af pesticider, sker dels i forhold til human 
sundhed og dels i forhold til miljøet. Jeg vil primært beskæftige mig med den miljømæssige 
risikovurdering. 
Reguleringen af blandingseffekter, forårsaget af pesticider, kan foregå på tre niveauer: regulering 
af formulerede, tilsigtede og utilsigtede blandinger. Formulerede blandinger skal forstås som 
blandinger af de stoffer, der indgår i en pesticidformulering, hvorimod tilsigtede blandinger, er de 
blandinger af pesticidformuleringer, som opstår ved simultan eller sekventiel anvendelse af flere 
pesticider på samme mark. Utilsigtede blandinger er de blandinger, som opstår i naturen når 
stofferne fra tilsigtede blandinger på flere forskellige marker, enten intakte eller som metabolitter 
og nedbrydningsprodukter, spredes i miljøet, hvorved nye uforudsete blandinger opstår. Til disse 
utilsigtede blandinger kan der tillige tilgå andre antropogene stoffer fra anden form for forurening. 
Da de utilsigtede blandinger, er netop ”utilsigtede” og derfor ikke kendte, vil en regulering af disse 
være svær at gennemføre, før de sker. Regulering af utilsigtede blandinger kan derfor bedst ske 
gennem monitorering, som f.eks. under EU’s Vandrammedirektiv. Det vil primært være de 
formulerede og tilsigtede blandingseffekter som jeg vil koncentrere mig om. 
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Del 2 Reguleringen af pesticider på europæisk niveau 
I dette afsnit vil jeg gennemgå EU-lovtekster, der omhandler reguleringen af markedsføringen og 
brugen af pesticider i EU. Formålet med afsnittet er at danne overblik over, hvordan pesticider 
reguleres på europæisk niveau, og mere specifikt hvordan hjælpestoffer og kombinationseffekter 
(forårsaget af disse) reguleres. Der lægges vægt på, hvilke krav til økotoksikologiske undersøgelser, 
der påbydes i forbindelse med godkendelsen af et aktivstof eller en pesticidformulering. 
2.1 Pesticidforordningen 
Reguleringen af pesticider i EU, sker i dag i henhold til forordning EU/1107/2009 (fra nu kaldet 
”pesticidforordningen”), som trådte i kraft d. 14. juni 2011 og derved ophævede og erstattede 
direktiv 91/414/EEC (plantebeskyttelsesmiddeldirektivet) (MST 2015). Formålet med 
pesticidforordningen, er at sikre et højt niveau af beskyttelse både for dyr og mennesker samt at 
sikre et velfungerende indre marked (Europa-Parlamentet og Rådet 2009, art. 1). Desuden er 
forordningen understøttet af ”forsigtighedsprincippet”, således at de nationale myndigheder har 
ret til at indskærpe brugen af pesticider, hvis der er videnskabelig uvished om risikoen ved et stofs 
virkninger på mennesker, dyr eller miljø (Europa-Parlamentet og Rådet 2009, art. 1(4)). 
Pesticidforordningen deler stofferne, der indgår i en pesticidformulering op i fem forskellige 
kategorier: aktivstoffer, ”safenere”, synergister samt hjælpestoffer og adjuvanter (Europa-
Parlamentet og Rådet 2009, art. 1(2)). I Tabel 2.1 ses en beskrivelse af hver af de fem kategorier. 
Kategoriseringen er væsentlig i forhold til hvilke krav, der stilles i forbindelse med godkendelsen af 
stofferne.  
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Kategori Forklaring 
Aktivstoffer Stoffer eller mikroorganismer, der har en generel eller specifik virkemåde på skadelige 
organismer eller på planter, plantedele og planteprodukter. 
Safenere Stoffer, der blandes i et plantebeskyttelsesmiddel for at fjerne eller sænke 
fytotoksiske effekter for bestemte planter. 
Synergister Stoffer eller blandinger af stoffer, der udviser ingen eller svag aktivitet, men som 
forstærker aktiviteten af et aktivt stof i et plantebeskyttelsesmiddel. 
Hjælpestoffer Stoffer, der er beregnet til brug i et plantebeskyttelsesmiddel eller adjuvant, men som 
hverken er aktivstoffer, safenere eller synergister.  
Adjuvanter Stoffer eller blandinger af stoffer, der er eller indeholder hjælpestoffer, som forbedrer 
effektiviteten af et plantebeskyttelsesmiddel eller andre pesticidegenskaber, men 
som er beregnet til at sælges separat for at blandes med et plantebeskyttelsesmiddel 
af forbrugeren. 
 
Tabel 2.1: beskrivelse af de fem kategorier af komponenter i pesticider (Europa-Parlamentet og Rådet 2009, art. 1(3)). 
2.1.1  
2.1.2 Godkendelse af aktivstoffer, safenere og synergister 
Aktivstoffer, som anses for at være det virkende stof i en pesticidformulering, godkendes af en 
national myndighed (en såkaldt Rapporteur Member State (RMS)) på vegne af EU’s 
fødevareagentur, EFSA. Godkendelse af et aktivstof kræver undersøgelse af human- og 
økotoksikologiske effekter. En oversigt over de påkrævede økotoksikologiske tests, er angivet i 
Tabel 2.2. Af særlig vigtighed er undersøgelsen af genotoksicitet, karcinogenicitet, 
reproduktionstoksicitet samt undersøgelse for hormonforstyrrende effekter, da aktivstoffer, der 
kan klassificeres i en af disse kategorier, ikke vil blive godkendt, medmindre det vurderes at 
eksponering for mennesker er ubetydelig (Europa-Parlamentet og Rådet 2009, bilag 2, pkt. 3.6.2-
3.6.5). Ligeledes kan aktivstoffer, der kan klassificeres som persistente organiske miljøgifte 
(Persistent Organic Pollutants (POP)), som persistente, bioakkumulerende og toksiske (PBT) eller 
som meget persistente og meget bioakkumulerende (vPvB), heller ikke godkendes (Europa-
Parlamentet og Rådet 2009, bilag 2, pkt. 3.7). Kriterierne for klassificering i en af ovenstående 
kategorier, er angivet i Tabel 2.3. 
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Gruppe Organisme Undersøgelse Endpoint Noter 
Fugle  Akut toksicitet LD50 Oral eksponering 
  Korttidstoksicitet LC50 og NOEC 5-dages eksponering via føde. Evt. patologiske fund 
dokumenteres. 
  Subkronisk 
toksicitet 
EC10 og EC20 Kan udelades hvis eksponering under yngletiden er 
usandsynlig. 
  Reproduktionstok
sicitet 
EC10 og EC20 Kan udelades hvis eksponering under yngletiden er 
usandsynlig. 
Andre 
landlevende 
hvirveldyr 
Pattedyr Akut oral 
toksicitet 
LD50 Kan udelades hvis anvendelse udelukkende sker i lukkede rum. 
Udledes på baggrund af de humantoksikologiske undersøgelser 
på rotter eller mus. 
  Reproduktionstok
sicitet 
NOAEL Kan udelades hvis eksponering under yngletiden er 
usandsynlig. 
  Biokoncentration BCF Skal undersøges hvis aktivstoffet har Log Pow > 3. 
  Hormonforstyrrende egenskaber  
Vandorganismer Fisk akut toksicitet LC50  
  langtidstoksicitet udvikling, tilvækst, 
adfærd 
Skal undersøges hvis overfladevand eksponeres og stoffet er 
stabilt i vand, dvs. < 90 % af det oprindelige stof elimineres 
efter 24 timer. 
  Kronisk toksicitet Parental reproduktion 
samt filialgenerationens 
levedygtighed 
Skal undersøges såfremt overfladevand eksponeres. 
  Biokoncentration BCF Skal undersøges hvis aktivstoffet har Log Pow > 3 
   rate for optag og 
udskillelse 
Skal undersøges aktivstoffet er stabilt i vand. 
  Hormon-forstyrrende egenskaber  
Hvirvelløse 
vanddyr 
Dafnier akut toksicitet 
(immobilisering) 
EC50 efter 24 og 48 
timer 
Skal undersøges for én art ud over Daphnia magna. 
  langtidstoksicitet reproduktion og 
udvikling (NOEC) 
Skal undersøges hvis overfladevand eksponeres og aktivstoffet 
er stabilt i vand. Skal undersøges for én art ud over Daphnia 
magna. 
 Dansemyg Udvikling og klækning  
 Dansemyg Kronisk toksicitet NOEC Skal undersøges hvis aktivstoffet akkumuleres i sediment. 
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Gruppe Organisme Undersøgelse Endpoint Noter 
Alger grønalger vækst EC10, EC20 og EC50  
 kiselalger vækst EC10, EC20 og EC50 Kan udelades medmindre aktivstoffet er et herbicid. 
Akvatiske 
makrofytter 
lemna-arter vækst EC10, EC20 og EC50 Kan udelades medmindre aktivstoffet er et herbicid. 
Leddyr Bier akut oral 
toksicitet 
LD50, NOEC og 
subletale virkninger 
Kan udelades hvis eksponering er usandsynlig. 
  akut 
kontakttoksicitet 
LD50, NOEC og 
subletale virkninger 
Kan udelades hvis eksponering er usandsynlig. 
  Kronisk toksicitet EC10, EC20 og EC50 Kan udelades hvis eksponering er usandsynlig. 
  udvikling og 
yngelaktivitet 
EC10, EC20, EC50 og NOEC for larver og voksne + evt. subletale effekter 
 Andre leddyr 
der ikke er bier 
 LR50 og ER50 Kan udelades hvis eksponering er usandsynlig. 
Jordlevende 
meso- og 
makrofauna 
regnorme vækst, 
reproduktion og 
adfærd 
EC10, EC20 og NOEC Kan udelades hvis stoffet kan kontaminere jord 
 andre dyr i 
samme gruppe 
 EC10, EC20 og NOEC Kan udelades hvis eksponering er usandsynlig, men skal 
undersøges hvis der er positive resultater for andre leddyr end 
bier 
Kvælstofomdan-
nelsen i jord 
jordmikrober   Hvis stoffet udbringes på jord eller kan kontaminere jord 
Højerestående 
landplanter 
6-10 en- og 
tokimbladede 
planter 
 ER50 Kan udelades hvis eksponering usandsynlig, men skal 
undersøges hvis aktivstoffet er et herbicid. Planterne skal 
repræsentere så mange taksonomiske grupper som muligt. 
Andre landlevende organismer  Alle tilgængelige oplysninger skal fremlægges. 
Effekter på spildevands-rensning   Hvis stoffet kan give anledning til skadelige virkninger på 
rensningsanlæg. 
Tabel 2.2: Oversigt over påkrævede økotoksikologiske tests i forbindelse med godkendelsen af aktivstoffer (Europa-Kommissionen 2013a). I første omgang udføres forsøgende 
primært som laboratorietests, men vil også blive gennemført som mesocosm- eller felttests, hvis risikoen ved det første trin i risikovurderingen ikke anses for acceptabel.  
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Klassificering Persistens Bioakkumulation Toksicitet Transport i 
miljøet 
CMR - - - - Kræftfremkaldende, 
mutagen eller 
reproduktionstoksisk 
(eller 
hormonforstyrrende) 
baseret på 
epidemiologiske beviser 
(1A) eller beviser fra 
dyreforsøg (1B) 
- 
POP DT50vand 
DT50jord 
DT50sediment 
> 
> 
> 
2 mdr. 
6 mdr. 
6 mdr. 
BCF > 5000  
eller 
log(Kow) > 5 
- Spredning 
over store 
afstande.  
 
PBT DT50havvand 
DT50ferskvand 
DT50havsediment 
DT50ferskvandssed. 
DT50jord 
> 
> 
> 
> 
> 
2 mdr. 
40 d. 
6 mdr. 
4 mdr. 
4 mdr. 
BCF > 2000 NOEC < 0.01 mg/L ved 
langtidseksponering for 
akvatiske organismer, 
klassificering som CMR 
(eller 
hormonforstyrrende), 
reproduktionstoksisk 
(kategori 2) eller  
STOT 
- 
vPvB DT50hav/ferskvand 
DT50jord 
DT50hav/fersksed. 
> 
> 
> 
2 mdr. 
6 mdr. 
6 mdr. 
 BCF > 5000 - - 
 
Tabel 2.3: Kriterier for klassificering af aktivstoffer som CMR, POP, PBT eller vPvB i henhold til pesticidforordningens bilag 2, pkt. 
3.7. Ordforklaring: CMR (kategori 1A) = Veldokumenteret menneskelig effekt. CMR (kategori 1B) = Veldokumenteret effekt fra 
dyreforsøg. BCF= Bioconcentration Factor (mål for akkumuleringen af et stof i en organisme, når eksponeringen udelukkende er i 
vand), DT50: tid for hvornår 50 % af aktivstoffet er nedbrudt i vand (fersk- eller havvand), jord eller sediment (fersk-eller 
havvand). Reproduktionstoksisk (kategori 2) = mistanke om reproduktionstoksiske egenskaber. STOT= Specific Target Organ 
Toxicity (Specifik målorgan-toksicitet). 
Når EFSA har godkendt et aktivstof, gælder godkendelsen i hele EU i maksimum ti år, hvorefter 
godkendelsen af aktivstoffet kan fornyes for en periode på maksimum 15 år (Europa-Parlamentet 
og Rådet 2009, art. 5 og 14).   
2.1.2.1 Safenere og synergister 
Det er planen at også safenere og synergister skal gennemgå godkendelse på EU-plan. Dog har EU-
Kommissionen endnu ikke fastsat et arbejdsprogram for hvordan denne godkendelse skal foregå, 
på trods af at datoen for vedtagelsen af et sådant arbejdsprogram er overskredet (deadline for 
vedtagelsen var 14. dec. 2014, jf. MST (2015)). Når safenere og synergister skal godkendes, vil de 
blive godkendt på samme grundlag som aktivstoffer (Europa-Parlamentet og Rådet 2009, art. 25). 
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2.1.3 Godkendelse af hjælpestoffer og adjuvanter 
Til forskel fra aktivstoffer, safenere og synergister, kræver brugen af hjælpestoffer og adjuvanter 
ikke en godkendelse på EU-plan, men vil blive godkendt i forbindelse med godkendelsen af en 
pesticidformulering på nationalt niveau. Dog kan hjælpestoffer, i henhold til pesticidforordningen, 
ikke godkendes og bruges i en pesticidformulering hvis:  
1. restkoncentrationen i drikkevand eller i miljøet efter korrekt dosering og anvendelse har 
skadelige virkninger på menneskers eller dyrs sundhed, grundvandet, eller hvis stoffet har 
en uacceptabel indvirkning på miljøet (Europa-Parlamentet og Rådet 2009, art. 27) eller  
2. hjælpestoffet har en skadelig virkning på menneskers eller dyrs sundhed, eller en 
uacceptabel indvirkning på planter, planteprodukter eller miljøet når 
plantebeskyttelsesmidlet bliver anvendt korrekt (Europa-Parlamentet og Rådet 2009, art. 
27). 
Som jeg forstår det, er der altså ikke opsat strikse kriterier (jf. CMR-, POP-, PBT- og vPvB-kriterier 
for aktivstoffer) for hvornår et hjælpestof skal forbydes. Derimod er det op til den enkelte 
nationale myndighed at vurdere om et hjælpestof kan godkendes. Endvidere, er der ikke krav om 
at undersøgelse af hjælpestoffer, ud over hvad der kræves i forbindelse med godkendelsen af 
pesticidformuleringen (se næste afsnit). 
Hvis en national myndighed vurderer at et hjælpestof opfylder et af ovenstående kriterier, vil 
stoffet blive opført i pesticidforordningens bilag 3, listen over hjælpestoffer, der ikke må bruges i 
pesticidformuleringer. Artikel 81 stk. 2 (i pesticidforordningen) finder anvendelse, dvs. at en 
national myndighed kan anvende nationale bestemmelser om hjælpestoffer og derved på 
nationalt plan forbyde brugen af et hjælpestof, der ikke er medtaget i bilag 3. Denne regel gælder 
frem til 14. juni 2016, hvorefter eventuelle nationale restriktioner midlertidigt kan forlænges, og 
hvor sådanne restriktioner skal meddeles til Kommissionen og de øvrige medlemsstater. Dette er 
samtidig datoen for ikrafttrædelsen af pesticidforordningens bilag 3. 
2.1.3.1 Regulering af hjælpestoffer i henhold til REACH 
REACH (Registration, Evaluation, Authorisation and restriction of Chemicals) forordningen, er EU’s 
overordnede kemikalielovgivning. For at undgå dobbeltlovgivning er der i REACH udformet en 
fritagelse for regulering af et kemikalie, såfremt at stoffet er reguleret under en anden lovgivning. 
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Artikel 15(1) i REACH angiver at aktivstoffer og hjælpestoffer er fritaget fra registrering, såfremt de 
er på pesticidforordningens liste over godkendte aktivstoffer (Europa-Parlamentet og Rådet 2006, 
art. 15, pkt. 1). Men da hjælpestoffer ikke er aktivstoffer, kan de ikke optages på listen over 
godkendte aktivstoffer og dermed ikke fritages for registrering i henhold til REACH. Derfor skal 
hjælpestoffer før de kan anvendes i pesticidformuleringer registreres i henhold til REACH.  
REACH-registreringen indebærer at alle kemikalier, der produceres eller importeres i kvantiteter 
på eller over ét ton skal meddeles til EU’s Kemikalieagentur (ECHA). Deadlines for registreringen af 
kemikalier, der blev produceret eller importeret i EU før ikrafttrædelsen af REACH, er angivet 
Tabel 2.4. For nye kemikalier gælder det at de skal registreres inden de kan 
produceres/importeres (ECHA 2013). 
Kvantitet Alternative registreringskriterier Deadline 
> 1000 ton/år 1. CMR-stoffer > 1 ton 
2. Skadelige for akvatiske organismer eller miljøet > 100 
ton 
30. november 2010 
100 – 1000 ton/år  31. maj 2013 
1 – 100 ton/år  31. maj 2018 
 Nye kemikalier, der forventes produceret/importeret 
efter 1. juni 2008 
Kræver registrering 
inden 
produktion/import 
 
Tabel 2.4: oversigt over deadlines for REACH-registrering af kemikalier. 
Registreringen indebærer at der, for alle stoffer som produceres i kvantiteter på mere end 10 tons 
per år (per producent), skal udføres en ”Chemical Safety Assessment” (CSA) - en grundlæggende 
undersøgelse af stoffets identitet, stoffets skadelige egenskaber samt eventuelle 
eksponeringsforhold (ECHA 2013). CSAen skal indeholde undersøgelse af kemikaliets fysisk-
kemiske egenskaber, toksiske egenskaber, herunder hud- og øjenirritation, akut og subkronisk 
toksicitet, mutagenicitet (udført in vitro) og reproduktionstoksicitet, økotoksikologiske 
egenskaber, information omkring (a)biotisk nedbrydning af kemikaliet og endelig undersøgelse af 
kemikaliets skæbne og opførsel i miljøet. En liste over de påkrævede økotoksikologiske tests er 
angivet i Tabel 2.5. 
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Gruppe/organisme Undersøgelse Endpoint Kommentarer 
Fisk Akut toksicitet LC50 >10 tons 
 Langtidstoksicitet  NOEC >100 tons 
 Et af understående tests: 
1. Fiskeyngel (vækst) 
2. fiskeembryoner (akut) 
3. FELS-test* 
 >100 tons 
 Bioakkumulering BCF >100 tons, Log Kow > 3. 
Akvatiske hvirvelløse dyr 
(fortrinsvis dafnier) 
Akut toksicitet (Immobilisering) EC50 efter 24 og 48 timer >10 tons 
 Langtidstoksicitet NOEC >100 tons 
Vandplanter (fortrinsvis alger) Væksthæmning EC50 og NOEC >10 tons 
Sedimentlevende organismer langtidstoksicitet  >1000 tons 
Terrestriske hvirvelløse dyr 
(typisk regnorme) 
Korttidstoksicitet i jord LC50 >100 tons, jordkontaminering mulig 
 Langtidstoksicitet NOEC >1000 tons 
mikroorganismer kvælstofomdannelsen EC50 >100 tons, jordkontaminering mulig 
Terrestriske planter Akut toksicitet ER50 >100 tons, jordkontaminering mulig 
 Langtidstoksicitet NOEC >1000 tons 
Pattedyr (typisk rotter) 90 dages subkronisk forsøg  >100 tons 
Fugle Langtidstoksicitet eller 
reproduktionstoksicitet 
 >1000 tons. Skal overvejes i forhold til de 
toksikologiske data der er tilgængelige. 
Tabel 2.5: Undersøgelser, der skal foretages i henhold til REACH (Europa-Parlamentet og Rådet 2006; Europa-Kommissionen 2008). *FELS=”Fish, early-life stage”.  
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Desuden skal alle tilgængelige og relevante informationer omkring stoffet indgå i CSAen (Europa-
Parlamentet og Rådet 2006, bilag VII og VIII). Produceres/importeres kemikaliet i kvantiteter over 
100 tons per år, skal der, foruden ovenstående undersøgelser, foretages 90-dages forsøg, 
undersøgelser af fosterskader, to-generations toksicitet; der skal desuden foretages udvidede 
undersøgelser af kemikaliets skæbne og opførsel i miljøet (Europa-Parlamentet og Rådet 2006, 
bilag IX). Yderligere undersøgelseskrav forekommer hvis stoffet produceres i kvantiteter over 1000 
tons per år (jf. Europa-Parlamentet og Rådet 2006, Bilag X) 
Dvs. at der for hjælpestoffer, selvom der ikke kræves test i pesticidforordningen og såfremt at de 
produceres i tilstrækkelige kvantiteter, burde være et datagrundlag, der var tilstrækkeligt for at 
vurdere nogle af stoffets skadelige virkninger. 
2.2 Godkendelsesproceduren for pesticidformuleringer 
Godkendelsen af en pesticidformulering sker, som sagt, ved de nationale myndigheder. Dog er 
medlemslandene i EU blevet inddelt i regionale landezoner, hvor godkendelsen af en 
pesticidformulering sker i samarbejde mellem landene i de enkelte zoner. Der er tre zoner, Nord, 
Midt og Syd, hvor Danmark indgår i Nordzonen sammen med Estland, Finland, Letland, Litauen og 
Sverige (Europa-Parlamentet og Rådet 2009, bilag 1). 
På baggrund af en ansøgning om godkendelse, udarbejder en af myndighederne i zonen en 
zonevurdering, der skal medtage alle forhold, der gælder for den pågældende zone, dvs. særligt 
udsatte naturområder i zonen, særligt dyreliv eller særlige kostvaner i befolkningen, etc. 
Zonevurderingen danner herefter grundlag for godkendelsen af pesticidformuleringen i de lande i 
zonen, hvor der er ansøgt om godkendelse. Det er altså stadig de enkelte landes egne 
myndigheder, der i sidste ende giver godkendelsen til markedsføring i landet (MST 2014). En 
godkendelse af en pesticidformulering kan løbe til maksimalt ét år efter udløbet af godkendelsen 
af aktivstoffet i pesticidformuleringen (Europa-Parlamentet og Rådet 2009, art. 32). 
2.2.1 Godkendelseskrav for pesticidformuleringer 
En pesticidformulering kan kun godkendes, hvis den indeholder godkendte aktivstoffer, safenere, 
synergister og hjælpestoffer (Europa-Parlamentet og Rådet 2009, art. 29). Desuden skal produktet 
være tilstrækkelig effektivt, det må ikke have skadelige eller uacceptable effekter på miljøet, på 
dyrs og menneskers sundhed eller på grundvandet, og der skal være fastsat grænseværdier for 
21 
 
aktivstoffet i fødevarer og foderstoffer (Europa-Parlamentet og Rådet 2009, art. 29). Derfor skal 
der, udover de undersøgelser, der er foretaget med aktivstoffet(erne) og evt. hjælpestoffer i 
pesticidformulering, også foretages økotoksikologiske undersøgelser af pesticidformuleringen. De 
påkrævede undersøgelser er angivet i Tabel 2.6. 
For at sikre at alle vurderinger og beslutninger, foretaget i forbindelse med nationale godkendelser 
af pesticidformuleringer, sker på samme grundlag i alle medlemslande, er der opstillet en række 
”ensartede principper” for godkendelse af pesticidformuleringer (jf. Europa-Kommissionen 
(2011)). På baggrund af disse principper har den ansvarlige myndighed i Danmark, Miljøstyrelsen, 
udformet en ramme for vurderingen af plantebeskyttelsesmidler (jf. MST (2014)), hvori forhold, 
som er specifikke for Danmark, er opgivet. De specifikke krav for godkendelse vil blive gennemgået 
i Del 3. 
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Gruppe Organisme Endpoint Mål Noter 
Fugle og andre 
hvirveldyr 
Fugle og hvirveldyr Akut oral toksicitet LD50  
   NOEL  
 Pattedyr Akut oral toksicitet   
Vandorganismer Fisk og hvirvelløse 
vanddyr 
Akut toksicitet LC50 og EC50 efter 24 og 
48 timer 
 
  Langtidstoksicitet  udvikling, tilvækst, adfærd Skal kun undersøges, hvis det ikke er muligt at 
ekstrapolere data fra forsøg med aktivstoffet. 
  Kronisk toksicitet Parental reproduktion samt 
filialgenerationens 
levedygtighed 
Skal kun undersøges, hvis det ikke er muligt at 
ekstrapolere data fra forsøg med aktivstoffet. 
 Alger (grønalger) Vækst EC10, EC20 og EC50  
 kiselalger Vækst EC10, EC20 og EC50 Skal kun testes hvis formuleringen er et herbicid. 
 Akvatiske 
makrofytter 
Vækst EC10, EC20 og EC50 Skal kun testes hvis formuleringen er et herbicid. 
Leddyr Bier Akut oral toksicitet LD50, NOEC og subletale 
effekter 
 
  Akut kontakt toksicitet LD50, NOEC og subletale 
effekter 
 
  Kronisk toksicitet EC10, EC20, EC50, NOEC  
  Bur- tunneltest   
  Felttest med bier   
andre leddyr, der 
ikke er bier 
Aphidius 
rhopalosiphi 
 LR50, ER50 og NOEC  
 Typhlodromus pyri  LR50, ER50 og NOEC  
Tabel 2.6: Oversigt over påkrævede økotoksikologiske tests i forbindelse med godkendelsen af pesticidformuleringer (Europa-Kommissionen 2013b, bilag 1,afsnit 8). For alle forsøg 
skal det vurderes, om der ved den tiltænkte anvendelse vil ske en eksponering, der gør undersøgelsen relevant. Såfremt det vurderes at en eksponering ikke er mulig skal testen 
ikke udføres. I første omgang udføres forsøgende primært som laboratorietests, men vil for flere, såfremt risikoen i det første trin i risikovurderingen ikke anses for acceptabel, 
også blive gennemført som mesocosm- eller felttests.
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2.3 Lovgivningsmæssige hensyn til blandingseffekter 
I pesticidforordningen er det under kriterierne for godkendelse af et aktivstof, indskrevet at et 
plantebeskyttelsesmiddel:   
”[…] ikke må have umiddelbare eller forsinkede skadelige virkninger for menneskers 
sundhed,[…] eller dyrs sundhed, […], idet kendte kumulative og synergistiske virkninger tages i 
betragtning, såfremt der foreligger videnskabelige metoder, der er godkendt af autoriteten, til 
vurdering af sådanne virkninger” (Europa-Parlamentet og Rådet 2009, art. 4(2a)). 
”Autoriteten” er her EU’s fødevareagentur, EFSA. EFSA’s ”Panel on Plant Protection Products and 
their Residues (PPR)” er ansvarlige for at udvikle en metodik for hvordan kumulative effekter skal 
behandles, og har i den forbindelse udviklet et system af ”Cumulative Assessment Groups” (CAGs). 
CAGs finder i første omgang anvendelse i forbindelse med fastsættelsen af grænseværdier for 
aktivstoffer i fødevarer (Maximum Residue Levels (MRL)). CAG-systemet går ud på at identificere 
og klassificere aktivstofferne efter deres toksiske egenskaber, således at stoffer, der virker på det 
samme organ eller system kommer i den samme CAG. Den samlede toksicitet af hver CAG, afgøres 
herefter ved hjælp af Concentration Addition modellen (se Metode). På nuværende tidspunkt er 
der dog kun udviklet CAGs for pesticider, der er toksiske for skjoldbruskkirtlen og for det centrale 
nervesystem (EFSA Panel on Plant Protection Products and their Residues 2013). 
Der er altså eksplicit taget hensyn til blandingseffekter i forhold til mennesker og dyrs sundhed, 
men ikke i forhold til miljøet2. Dog er det angivet i pesticidforordningens artikel 29 at: 
”Ved vurderingen af plantebeskyttelsesmidler skal der under overholdelse af… [De 
ensartede principper] … tages hensyn til interaktionen mellem aktivstoffet, safenere, synergister og 
hjælpestoffer” (Europa-Parlamentet og Rådet 2009, art. 29(6)). 
Da der, i henhold til de ensartede principper (jf. Europa-Kommissionen (2011) del 1, pkt. 2.5), også 
skal foretages undersøgelser af effekten af et plantebeskyttelsesmiddel på miljøet, må 
ovenstående citat implicit betyde at man også for miljøet skal tage hensyn til blandingseffekter. 
Dog er det ikke klart om hensynet til blandingseffekter udelukkende gælder for den enkelte 
                                                      
2 Her skal ”dyr”, som jeg forstår det, primært ses som produktionsdyr, hvorimod ”miljø” er defineret som: ”vand 
(herunder grund-, overflade-, overgangs-, kyst- og havvand), sediment, jord, luft, land og vilde dyr og planter samt 
ethvert samspil mellem disse og ethvert samspil med andre levende organismer” (jf. Europa-Parlamentet og Rådet 
2009, art. 3(13)).  
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pesticidformulering, eller om hensynet også gælder for tilsigtede og utilsigtede blandinger (jf. 
Problemformuleringen).  
2.3.1 Regler for tankblandinger 
I henhold til datakravene for godkendelse af en pesticidformulering (Europa-Kommissionen 2013b, 
bilag 1, pkt. 7.1.8) kan det, hvis der i henhold til etiketten (på pesticidformuleringen) stilles krav 
om samtidig anvendelse af pesticidformuleringen og andre pesticidformuleringer eller adjuvanter, 
være nødvendigt at udføre tests med den krævede kombination. Det bliver desuden klargjort at 
nødvendigheden for en sådan undersøgelse skal afgøres fra sag til sag, ud fra viden om 
toksiciteten af enkeltkomponenterne, samt sandsynligheden for eksponering for den krævede 
kombination (Europa-Kommissionen 2013b). Der er altså ikke noget legalt krav om tests af 
tankblandinger, men er op til den enkelte myndighed at vurdere om der skal udføres specifikke 
økotoksikologiske undersøgelser af tankblandinger.  
Med denne regel gives der altså et juridisk instrument, som muliggør krav til undersøgelse af de 
”tilsigtede blandinger”, der anvendes på markerne, men dog kun for blandinger, som er påkrævet i 
henhold til etiketten. Sandsynligvis udgår de påkrævede tankblandinger dog et minimum af de 
blandinger der reelt anvendes. 
2.4 Klassificering og godkendelse af glyphosat og POEA 
Glyphosat blev godkendt som aktivstof i 2001.  Den 25. maj 2012 indsendte en sammenslutning af 
24 producenter af glyphosat et dossier i forbindelse med fornyelsen af godkendelsen. En endelig 
afgørelse på fornyelsen af godkendelsen af glyphosat forventes vedtaget i 2015 (RAR 2014). 
Ifølge Ph.d. Susanne Hougaard Bennekou fra Miljøstyrelsen, klassificeres POEA som et hjælpestof 
og ikke en synergist, da POEA øger optaget af glyphosat i planten, men i sig selv ikke øger effekten 
af glyphosat (Personlig Korrespondance, 2014).  
POEA er registreret i henhold til REACH som Akut toksisk (kategori 4), Hudætsende (Kategori 1C), 
Øjenskadende (Kategori 1), akut toksisk for det akvatiske miljø (kategori 1) og som havende 
langvarende effekter i det akvatiske miljø (Kategori 1) (European Chemicals Agency (ECHA) 2015).  
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Del 3 Miljømæssig risikovurdering af pesticidformuleringer 
Hvor det forrige afsnit fokuserede på at vurdere de lovgivningsmæssige krav til godkendelse af 
pesticider samt krav til vurdering af blandingseffekter, vil dette afsnit belyse den praktiske 
risikovurdering. Formålet er dels at forklare den anvendte procedure, men også at vurdere om der 
er sammenhæng mellem lovgivningen og risikovurderingen. Grundlaget for dette afsnit vil derfor i 
høj grad være den vurderingsramme, som er opsat af miljøstyrelsen, samt de guidelines, der er 
udviklet af EFSA til at vejlede risikovurderingen så denne opfylder kravende i lovgivningen. Fokus 
vil være på den miljømæssige risikovurdering. 
3.1 Risiko og ”toxicity-exposure-ratio” 
I den miljømæssige risikovurdering af en pesticidformulering, vurderer man effekten af brugen af 
en pesticidformulering på miljøet. Dette gøres ved dels at vurdere toksiciteten af (faren ved) 
pesticidformuleringen (f.eks. ved at bestemme LC50) og dels ved at vurdere den forventede 
koncentration i miljøet (Predicted Environmental Concentration (PEC)). Risikovurderingen er 
risikobaseret. Risiko adskiller sig fra ”fare” ved også at inddrage eksponering. Derfor kan stoffer, 
selvom de er farlige, stadig anvendes, såfremt at det vurderes at der ikke er nogen eksponering 
eller hvis eksponeringen er tilstrækkelig lille. Inden for andre risikovurderingsområder (jf. Europa-
Parlamentet og Rådet (2006)), afgør man typisk risikoen ved eksponering/toksicitet-brøken, men i 
henhold til de ensartede principper (Europa-Kommissionen 2011), skal risikoen af pesticider 
afgøres i forhold til toksicitet/eksponerings-brøken (altså den reciprokke af hvad der er normen), 
den såkaldte Toxicity-Exposure-Ratio (TER): 
     
               
   
 (3.1) 
TER sammenholdes med fastsatte ”trigger-værdier” for, hvornår risikoen ved brugen af et stof er 
acceptabel (se Tabel 3.1). trigger-værdierne kan således ses som en form for usikkerhedsfaktor 
svarende til dem, der anvendes i risikovurderingen af kemikalier i henhold til REACH (såkaldte 
”Assessment Factors” (AF)). Som det ses i Tabel 3.1, gælder det særligt for bier at der anvendes en 
”Hazard Quotient” (HQ). Denne svarer dog i princippet til 1/TER, og jeg vil derfor nøjes med at tage 
udgangspunkt i TER. 
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Organisme/Gruppe Økotoksikologisk endpoint Krav for godkendelse 
(Trigger-værdier) 
Fugle og pattedyr Akut og subkronisk (LD50) TER ≥ 10 
 Kronisk (NOEC(L)) TER ≥ 5 
Akvatiske organismer Fisk og dafnier, akut (LC50) TER ≥ 100 
 Fisk og dafnier, kronisk (NOEC) TER ≥ 10 
 Algevæksthæmning (EC50) TER ≥ 10 
Bier Oral eller dermal eksponering (LD50) HQ ≤ 50 
Nytteleddyr (som ikke 
er bier) 
Letale eller subletale lab-tests ved max 
appliceringsrate 
≤ 30 % påvirket 
Regnorme Akut TER ≥ 10 
 Kronisk TER ≥ 5 
Mikroorganismer Kulstof- eller kvælstofmineralisering 
efter 100 dage 
Påvirkes med ≤ 25 % 
 
Tabel 3.1: Fastsatte krav for godkendelse af pesticider i henhold til ”De ensartede principper” (Europa-Kommissionen 2011, del 1-
C pkt. 2.5.2.). For fugle og pattedyr er der desuden krav til biokoncentrationsfaktoren (BCF). Disse krav er udeladt i tabellen. 
Forklaring: TER = Toxicity-Exposure-Ratio, HQ = Hazard Quotient (HQ = appliceringsrate/LD50, og svarer altså til den reciprokke 
værdi af TER). 
3.2 Trinvis risikovurdering 
Risikovurderingen foregår ved en trinvis (”tiered”) fremgangsmåde: Først vurderer man risikoen 
ved brugen af en pesticidformulering i en simpel ”worst-case” situation. Vurderes det at 
godkendelseskravene er overholdt (jf. Tabel 3.1), stopper risikovurderingen ved dette trin og 
pesticidformuleringen godkendes. Hvis man derimod vurderer at kravene ikke er overholdt i det 
første trin, indfører man gradvist mere realistiske vurderinger af faren og eksponeringen for 
pesticidformuleringen. For hvert trin vurderes det om godkendelseskravene er overholdt og om 
risikovurderingen dermed skal stoppes. Første trin består typisk i at man sammenligner data fra 
laboratorieundersøgelser af pesticidformuleringens iboende toksicitet med grove vurderinger af 
PEC. Ved højere trin i risikovurderingen vil man gradvist inkludere mere realistiske vurderinger af 
PEC, f.eks. ved at inkludere nedbrydning af pesticidformuleringen i naturen eller anvendelse af 
bufferzoner, samt inkludere toksikologiske studier, som er udført under mere realistiske forhold, 
f.eks. feltstudier (MST 2014).  
For hver af grupperne i Tabel 3.1 er der fra EFSA’s side udviklet såkaldte ”Guidance Documents” 
(GDer), der skal vejlede de nationale miljømyndigheder i forbindelse med den miljømæssige 
risikovurdering. Der er desuden et GD for planter, som ikke er målarter (Non-target-terrestrial 
plants (NTTP)), da disse, selv om der ikke er angivet specifikke godkendelseskrav, anses for at være 
vigtige for vedligeholdelse af biodiversiteten og fødekæden (EFSA Panel on Plant Protection 
27 
 
Products and their Residues 2014). GD’erne er således grundlaget for den praktiske udførsel af 
risikovurderingen.  
3.3 Risikovurdering af blandingseffekter 
Jeg vil nu specifikt undersøge hvordan man i risikovurderingen forholder sig til blandingseffekter. 
Den nordlige godkendelseszone (dvs. Danmark, Estland, Finland Letland, Litauen, Sverige og 
Norge) har udgivet en GD om ”Work-sharing in the Northern Zone in the Authorization of Plant 
Protection Products” (se Miljøstyrelsen (2014)). GDen angiver hvilke EFSA GDer, der skal anvendes 
samt hvilke særregler, som gælder for at opnå godkendelse i de respektive lande.  
Med hensyn til blandingseffekter angiver afsnit 4.6.1 i Miljøstyrelsen (2014), at hvis det ikke er 
påvist at ét enkelt aktivstof er ansvarlig for de potentielle akutte eller kroniske effekten af en 
pesticidformulering, da skal der tages højde for blandingseffekter. Der skal tages højde for 
blandingseffekter hvis:  
(1) pesticidformuleringen indeholder mere end ét aktivstof,  
(2) pesticidformuleringen indeholder toksiske formulanter,  
(3) aktivstoffet producerer metabolitter med samme toksicitet som aktivstoffet eller 
(4) aktivstoffet producerer metabolitter med samme toksiske virkemåde eller giver anledning 
til samme negative effekter som aktivstoffet (Miljøstyrelsen 2014, s. 34).  
Pkt. 2 i ovenstående liste præciseres yderligere: udelukkende økotoksikologiske tests udført med 
pesticidformuleringen må anvendes, medmindre det klart kan retfærdiggøres at en undersøgelse 
ikke behøves. Alternativt, hvis der eksisterer data for toksiciteten af den toksiske formulant, kan 
toksiciteten af formuleringen bestemmes ved hjælp af concentration addition modellen. I de 
tilfælde hvor der ikke er data for pesticidformuleringen, skal risikoen vurderes ud fra følgende 
formel: 
     
              
    
 
              
    
   ∑
              
    
 
 
  (3.2) 
, Hvor                svarer til de værdier, der er angivet i Tabel 3.1 og      er toxicity-
exposure-ratioen for stof   i blandingen. Hvis SUM < 1 antages risikoen at være acceptabel. Det er 
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specificeret at SUM skal udregnes for hver taksonomisk gruppe og hvis der anvendes mesocosm-
studier skal den ”overordnede NOEC” anvendes.  
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Del 4 Diskussion af lovgivningen 
4.1 Er der en tilstrækkelig beskyttelse overfor hjælpestoffer? 
I henhold til pesticidlovgivningen, kræves der ingen toksicitetsundersøgelser af hjælpestoffer 
alene, men de testes derimod i forbindelse med testningen af pesticidformuleringer, hvori de 
indgår. Det betyder at der, i hvert fald i henhold til pesticidforordningen, ikke er lige så skrappe 
krav til hjælpestoffer som der er til aktivstoffer.  
Derudover testes hjælpestoffer også i henhold til REACH. Dette sker i forbindelse med REACH-
registreringen. Datakravene i forbindelse med REACH-registreringen afhænger af omfanget af 
produktionen af et hjælpestof, således at kravene øges trinvist jo større produktionen er. At 
datakravene er afhængige af produktionskvantiteterne betyder at, hvis et hjælpestof 
anvendes/produceres i små kvantiteter, så vil der ikke være et særligt stort datagrundlag til at 
vurdere toksiciteten af stoffet. Der er altså et mindre datagrundlag for stoffer i mindre kvantiteter, 
selvom stofferne sagtens kan være mere toksiske end stoffer i større kvantiteter.  
Et andet væsentligt kritikpunkt i REACH-registreringen er det såkaldte ”Compliance check”, som 
foretages af ECHA. Compliance checket har til formål at vurdere om de registreringsdossierer, som 
indleveres til ECHA, indeholder de påkrævede data. Det er i sagens natur fornuftigt at tjekke om 
de påkrævede data er indleveret, men det er måden, hvorpå dette foregår, som er problemet: 
Compliance checket er totalt automatiseret og tjekker kun om der er udfyldt tekst under de 
punkter i registreringsdossieret som er påkrævet i henhold til den angivne produktions/import-
mængde. Compliance checket undersøger derfor ikke om teksten i registreringsdossiererne er 
relevant, altså om den faktisk angiver at der er udført de relevante forsøg, og om der er foretaget 
fornuftige konklusioner og vurderinger på baggrund af de angivne data. Dermed er det muligt at 
der er registreret kemikalier, som ikke er blevet testet i tilstrækkelig grad eller hvor der er draget 
fejlagtige konklusioner (Schaible & Buonsante 2012). Det er blevet vurderet at op mod 69 % af de 
registreringsdossierer som er indgivet til ECHA er mangelfulde (ECHA 2014).  
Det vil altså sige at der kan være hjælpestoffer der, på trods af at de skal gennemgå REACH-
registreringen, kan være skadelige og have effekter som ikke er kendte.  
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4.2 Er der en tilstrækkelig beskyttelse overfor blandingseffekter 
hvori hjælpestoffer indgår? 
4.2.1 Pesticidformuleringer 
For godkendelse af pesticidformuleringer i den nordiske godkendelseszone, kræves der 
undersøgelse af toksiciteten af pesticidformuleringen eller alternativt brug af CA modellen. 
Dermed er der for langt de fleste endpoints stort set samme krav for pesticidformuleringer som 
der er for aktivstoffer. Stort set den eneste undtagelse, hvor der kræves flere undersøgelser for 
aktivstoffet, er undersøgelse af CMR-effekter og hormonforstyrrende effekter.  
I henhold til REACH-registreringen, kræves der undersøgelse af CMR-effekter for hjælpestoffer, 
såfremt de produceres i tilstrækkelige kvantiteter. Derfor burde det altså kun være i tilfælde af at 
netop blandingseffekten mellem to stoffer, der i sig selv ikke udviser CMR-effekter, kan give CMR-
effekter. Som før påpeget, er der dog væsentlige mangler i REACH-registreringen, og man kan 
derfor ikke være sikker på at der ikke bliver anvendt hjælpestoffer, som udviser CMR-effekter.  
Dermed kan der potentielt være situationer, hvor man har godkendt en pesticidformulering på 
baggrund af data om det indeholdte aktivstof (og om hjælpestofferne), men hvor 
pesticidformuleringen ikke ville blive godkendt, hvis man kendte hjælpestoffets egentlige 
toksicitet. Men, hvis REACH-registreringen var velfungerende, ville dette smuthul ikke eksistere, og 
man ville langt hen af vejen have en tilfredsstillende beskyttelse for blandingseffekter. 
4.2.2 Udelukkende krav til påkrævede tankblandinger 
Hjælpestoffer kan også have indflydelse på toksiciteten når flere pesticidformuleringer blandes 
sammen. Hvis der er krav til at en pesticidformulering skal anvendes i en såkaldt ”tankblanding” 
sammen med andre pesticidformuleringer eller med adjuvanter, så giver lovgivningen mulighed 
for at der kan stilles krav om at effektiviteten og toksiciteten af tankblandingen skal testes. Hvor 
omfattende disse toksicitetsundersøgelser skal være, er der dog ikke nogen regel om.  
For de færreste pesticidformuleringer, er der dog deciderede krav om at de skal anvendes 
sammen med andre pesticidformuleringer eller adjuvanter. I langt de fleste tilfælde, er det 
derimod op til brugeren selv at vurdere om det er hensigtsmæssigt at anvende flere 
pesticidformuleringer simultant. Fryday et al. (2011) har undersøgt omfanget af brugen af 
tankblandinger i engelsk landbrug. Her fandt man at der i 2008, i ca. 60 % af alle udbringninger af 
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pesticider på marker, blev brugt mere end én formulering. Halvdelen (ca. 54 %) af alle 
udbringninger foregik med to til fire formuleringer; i de sidste seks-syv procent af udbringningerne 
blev der anvendt mellem fem og ni forskellige pesticidformuleringer (Fryday et al. 2011). Det er 
ikke til at sige om det samme mønster også er gældende for Danmark, men efter min ringe viden 
er forholdene i dansk og engelsk landbrug rimeligt jævnbyrdige. Derfor vil jeg vurderer at der også 
i Danmark er et væsentligt brug af tankblandinger. Det vil altså sige at langt de fleste tilfælde af 
udbringninger af pesticider, sker med blandinger hvor toksiciteten ikke er undersøgt. For disse 
tilsigtede blandinger, som ikke specifikt er påkrævede, men som dog er langt de fleste, er der altså 
en risiko som der ikke er taget højde for, hverken i lovgivningen eller i den miljømæssige 
risikovurdering i den nordlige godkendelseszone.  
4.3 Hvilke muligheder er der for at forbedre den nuværende 
lovgivning og risikovurdering af pesticider med hensyn til 
blandingseffekter? 
For alle aktivstoffer kræves der grundige økotoksikologiske undersøgelser. Afhængig af 
produktionsmængden kræves der i forbindelse med REACH-registreringen også økotoksikologiske 
undersøgelser af hjælpestoffer (som føromtalt, kan der dog være væsentlige mangler i disse data). 
Det vil altså sige at der er et potentiale for at kunne anvende modeller som CA- eller IA- 
modellerne til at beregne toksiciteten af blandinger af pesticider og pesticidformuleringer. 
Som det tidligere er blevet nævnt, sker langt de fleste udbringninger af pesticider med blandinger 
af flere pesticider samtidig. Dette indebærer at der kan ske blandingseffekter der ikke er taget 
hensyn til i risikovurderingen, dels på grund af blandingseffekter mellem aktivstoffer, men også på 
grund af hjælpestoffer. Derfor bør man i fremtidige revideringer af lovgivningen og reguleringen 
inddrage vurdering af de tilsigtede blandinger som ikke er påkrævede. Man har i England allerede 
tilsyn med hvilke blandinger, der anvendes på markerne (jf. Fryday et al (2011)), så det burde være 
muligt, ud fra disse oplysninger, at undersøge toksiciteten af de anvendte blandinger. 
4.4 Delkonklusion 
På baggrund af ovenstående analyse, må det konkluderes at der i forbindelse med godkendelsen 
af pesticidformuleringer, i høj grad, er taget hensyn til hjælpestoffers bidrag til toksiciteten i den 
miljømæssige risikovurdering, enten ved at kræve økotoksikologiske undersøgelser af selve 
pesticidformuleringen eller ved brug af CA modellen.  
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Der stilles desuden også krav til at påkrævede tankblandinger skal gennemgå en økotoksikologisk 
undersøgelse.  
Derimod er der væsentlige mangler både i lovgivningen og i den miljømæssige risikovurdering, 
hvad angår ikke påkrævede tankblandinger eller blandinger af pesticidformuleringer der opstår 
ved sekventiel udbringning af forskellige pesticidformuleringer: Der er ganske simpelt ingen 
undersøgelseskrav til disse blandinger. Da disse, ikke påkrævede, blandinger anvendes i langt 
størstedelen af alle udbringninger af pesticider, er der god grund til at tro at der sker 
blandingseffekter som kan forårsage uacceptable risici. 
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Del 5 Glyphosat 
Glyphosat (N-phosphonomethyl-glycin; CAS-nr: 1071-83-6) dannes ved en reaktion mellem 
methylfosfonat og aminosyren glycin (se Figur 5.1) og blev først syntetiseret og markedsført af 
Monsanto i herbicidet RoundUp®, i 1970erne. Monsantos patent på glyphosat udløb dog i 2000, og 
derfor er der i dag mange producenter af glyphosat (Friends of the Earth Europe 2013). Glyphosat 
er på verdensbasis et af de mest anvendte pesticider, og da det anvendes i dyrkningen af genetisk 
modificerede, glyphosatresistente afgrøder, ventes forbruget kun at stige (Battaglin et al. 2014).  
 
Figur 5.1: Glyphosats (N-(phosphonomethyl) glycin) molekylære struktur. Glyphosat består af en glycingruppe (C2H5NO2) og en 
methylfosfonatgruppe (CH2PO(0H)2. For at øge opløseligheden af glyphosat anvendes en saltform af glyphosat, f.eks. et 
isopropylaminsalt.  
5.1  Glyphosats virkemåde og translokation i planter 
Glyphosat er et herbicid, der virker gennem påvirkning af shikimatecyklussen, hvor det hæmmer 5-
enolpyruvylshikimate-3-phosphate synthase-enzymet (EPSPS), der eksisterer i planter, svampe og 
bakterier, men ikke i dyr (Dill et al. 2010). EPSPS-enzymet er essentielt for produktionen af de 
aromatiske aminosyrer phenylalanin, tyrosin og tryptofan, der igen er essentiel for 
proteinsyntesen og dermed vækst og i sidste ende overlevelse for planten (Tzin & Galili 2010).  
5.1.1 Penetrering og translokation i planter 
Før glyphosat kan virke på shikimatecyklussen, skal det ind i planten. Den første forhindring for 
optaget af glyphosat eller andre herbicider i en plante er det relativt hydrofobe vokslag på 
overfladen af planters blade, det såkaldte kutikula. Glyphosat er et polært stof og vil derfor have 
svært ved at trænge igennem kutikula (Kirkwood 1999). Dog findes der særlige kanaler gennem 
kutikala, som kan transportere polære stoffer (Schönherr 2006).  
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Når glyphosat har passeret kutikula, føres det ud i resten af planten, enten via den apoplastiske 
eller den symplastiske rute. Den apoplastiske rute udgøres af cellevæggene og xylem3, hvorimod 
den symplastiske rute går igennem cellemembranen og ud i phloem4. Herbicider, som translokeres 
via den apoplastiske rute, føres via xylem til de steder i planten med størst transpiration, typisk de 
største blade på planten. Herbicider, der translokeres via den symplastiske rute, har den fordel, at 
de ophobes i plantens aktive regioner, dvs. i skud og i rødder, og derfor har større mulighed for at 
indvirke på væksten af planten (Bromilow & Chamberlain 2000).  
5.1.1.1 Translokation via den symplastiske rute 
Et stof kan trænge ind i cellen og derved translokeres via den symplastiske rute, enten via passiv 
diffusion, ”ion-trapping af svage syrer” eller aktiv transport.  
Ved passiv diffusion er det koncentrationsgradienten over cellemembranen, som driver 
bevægelsen af et stof ind i cellen (Taiz & Zeiger 2006). Den passive diffusion af et stof igennem 
cellemembranen er positivt korreleret med stoffets lipofilicitet, altså jo mere lipofilt stoffet er (høj 
log(Kow)), jo lettere eller hurtigere vil diffusionen være. For hydrofile stoffer og ioner gælder det, at 
molekylets størrelse er afgørende for penetreringen, således at små molekyler diffunderer 
hurtigere end store molekyler (Newman 2010: 84).  
En anden væsentlig parameter for diffusionen af et stof er stoffets evne til at gå på ionform, der 
beskrives ved stoffets dissociationskonstant5 (pKa). pKa defineres som den pH-værdi, hvor stoffet 
er på ionform og i neutral (ikke-ioniseret) tilstand i forholdet 1:1. Hvis pH-værdien er højere end 
pKa, vil der være flest molekyler på ionform. Omvendt, hvis pH-værdien er lavere en pKa, vil der 
være flest molekyler på neutral form (Chang 2008: 579). Glyphosat kan dissociere flere steder på 
molekylet, og har en dissociationskonstant for hver af ionformerne (se Tabel 5.1) (US EPA 2008).  
 
                                                      
3 Xylem står for transport af vand og mineraler i planten. Strømmen i xylem er konstant i retning mod toppen af 
planten, på grund af rodtrykket, dvs. et osmotisk tryk genereret i rødderne, og transpiration, dvs. udledning af vand i 
bladene via stomata. 
4 Phloem står for transporten af næringsstoffer, f.eks. kulhydrater dannet ved photosyntesen, ud til resten af planten. 
Strømmen i phloem foregår altså fra ”source” til ”sink”, altså fra der, hvor stofferne produceres, til der, hvor de 
anvendes eller lagres. 
5 pKa = -log10(Ka), hvor    
[  ][  ]
[  ]
 , således at Ka er den egentlige dissociationskonstant. pKa anvendes, da den 
normaliserer værdierne af Ka til lettere håndterbare værdier. Svage syrer har pKa værdier mellem -2 og 12, hvorimod 
stærke syrer har pKa-værdier mindre end -2.  
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dissociationskonstant pKa-værdi Dissocieret H
+ i glyphosat 
pKa1 0.8 Første H
+ i phosphonsyren (C-PO(OH)2) 
pKa2 2.3 H
+ i karboxylsyregruppen (COOH) 
pKa3 6.0 Anden H
+ i phosphonsyren 
pKa4 11.0 H
+ i aminogruppen (NH) 
 
Tabel 5.1: Dissociationskonstanter for protonerne (H+) på glyphosat. Ved neutrale pH-værdier (pH ca. 7) vil de fleste 
protoner på glyphosat være dissocieret (US EPA 2008).  
pH-værdien uden for cellen (apoplasten) er ca. 5, hvorimod pH-værdien inde i cellen 
(cytoplasmaet) vil være ca. 8 (Bromilow et al. 1990). Uden for cellen vil glyphosat derfor være 
næsten fuldt dissocieret med hensyn til phosphonsyren- og karboxylsyregruppen (se Tabel 5.1). 
Inde i cellen vil den anden proton i phosphonsyren også dissocieres, og glyphosat vil derfor blive 
yderligere ioniseret. Da syrer fortrinsvis passerer cellemembranen i deres neutrale form, bevirker 
den øgede ionisering inde i cellen, at glyphosat har lettere ved at komme ind i cellen end ud af 
cellen. Dette fænomen kaldes ”ion-trapping” (Bromilow et al. 1990).  
Ioniseringen af glyphosat inde i cellen, opbygger en koncentration af H+, og for at stabilisere og 
bibeholde pH-værdien inde i cellen, findes der protonpumper i cellemembranen, der pumper H+ 
ud af cellen. Den øgede ionisering inde i cellen bevirker ikke kun at glyphosat har sværere ved at 
slippe ud; den øger ligeledes koncentrationsgradienten af ikke-ioniseret glyphosat over 
cellemembranen, og er således med til at bibeholde diffusionen af glyphosat over 
cellemembranen (Bromilow et al. 1990). 
Aktiv transport af stoffer ind i cellen foregår gennem pumper, der er aktive ved brug af ATP.  Det 
er blevet observeret at glyphosat aktivt kan transporteres via en fosfatpumpe. Dog er den aktive 
transport af glyphosat så lille at den ved højere koncentrationer overskygges af den passive 
transport (Hetherington et al. 1998). Derimod er det glyphosats evne til at ionisere, der er 
afgørende for dens translokation (Bromilow & Chamberlain 2000).  
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Del 6 Hjælpestoffer og overfladeaktive stoffer (surfactanter) 
Pesticidformuleringer består ikke kun af ét aktivt stof, men også af en lang række stoffer, der er 
med til at optimere pesticidformuleringens virkning. Den optimale pesticidformulering skal være 
enkel at bruge, altså let at blande og håndtere; desuden skal den være effektiv, men samtidig 
sikker at bruge, både for brugeren og naturen.  For at opnå disse egenskaber tilsættes 
hjælpestoffer der justerer sprednings- og befugtningsevnen, penetrations- og translokationsevnen 
(effektiviteten af aktivstoffet), vejrbestandighed, fordampnings- og afdriftstendens, pH og 
kompatibilitet med andre pesticider (Foy 1989; Van Valkenburg 1982).  
Sammen med opløsningsmidler er overfladeaktive stoffer (fra nu af kaldet ”surfactanter”6) den 
største (og mest virkningsfulde) gruppe af hjælpestoffer i pesticider og anvendes typisk til at 
forbedre spredningsevnen eller som ”aktivatorstoffer”, der virker ved at ændre på 
partitionskoefficienten for selve pesticidformuleringen (Krogh et al. 2003; Van Valkenburg 1982).  
6.1  Kemisk opbygning og egenskab 
Surfactanter er en fællesbetegnelse for en række kemiske stoffer, der er karakteriseret ved at 
være opbygget af en polær og en ikke-polær gruppe (Castro et al. 2014). Den hydrofobe gruppe er 
typisk opbygget som langkædede kulbrinter7, hvorimod opbygningen af den hydrofile gruppe kan 
være mere forskelligartet. Dog er surfactanter med poly-ætylenoxid8 som den hydrofile gruppe 
den mest populære type til brug i pesticider (Katagi 2008).  
6.1.1 Den kritiske micelleringskoncentration 
Når en surfactant er i en vandig opløsning i en lav koncentration, vil surfactantmolekylerne være 
opløst som monomerer, altså som adskilte molekyler. Disse monomerer vil enten være i 
opløsningen eller i overfladen, hvor den hydrofile gruppe vender ind mod den vandige opløsning 
og den lipofile gruppe vender ud mod luften. Når monomererne sætter sig i overfladen, reducerer 
de overfladespændingen ved både at binde sig til vandmolekylerne og til molekylerne i luften. Hvis 
                                                      
6 ”Surfactant” er en sammentrækning af de engelske ord ”surface-active” og ”agent”. 
7 Langkædede kulbrinter er molekyler, der er opbygget som kæder af kulstofatomer, hvor de ledige pladser er fyldt ud 
af brintatomer: CH3-CH2- … -CH2-CH3. Bindingerne mellem kulstof-atomerne (-) kan både være enkelt (alkaner), 
dobbelt (alkener) og trippelbindinger (alkyner). 
8 Ætylenoxid er et cyklisk molekyle med formlen: CH2-CH2-O. Ætylenoxid kan dog polymerisere til lange kæder ved at 
åbne en binding mellem oxygen atomet og det ene af kulstofatomerne. På denne måde dannes et polyætylenoxid: 
CH2-CH2-O-CH2-CH2-O-…-CH2-CH2-O = (CH2-CH2-O)n, hvor n er antallet af ætylenoxidmolekyler i kæden. 
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man øger koncentrationen af surfactanten, falder overfladespændingen indtil det punkt, hvor der 
ikke kan være flere surfactantmolekyler i overfladen (Webb 2002).  
Stiger koncentrationen yderligere, vil surfactanterne herefter begynde at samle sig i såkaldte 
miceller. Miceller er en sfærisk struktur, hvor surfactanterne vender deres hydrofobe ende ind 
mod midten (i en vandig opløsning), og den hydrofile del udgør overfladen. Den koncentration, 
hvor surfactanterne begynder at micellere, kaldes den kritiske micelleringskoncentration (critical 
micelle concentration (CMC)) (Hazen 2000).  
Micelleringsevnen er vigtig, da den både har betydning for, hvor meget stof der kan opløses i en 
surfactant-opløsning (f.eks. et aktivt stof), og for overfladespændingen af opløsningen (se Figur 
6.1) (Katagi 2008).  
 
 
Figur 6.1. A: Forholdet mellem koncentrationen af en surfactant og et substrat i en opløsning. Når koncentrationen af surfactanten 
overstiger CMC, øges opløseligheden af substratet væsentligt. B: Forholdet mellem koncentrationen af en surfactant og 
overfladespændingen i en opløsning. Overfladespændingen falder med en stigende koncentration af surfactant, indtil denne når 
CMC, hvorefter overfladespændingen er næsten konstant (Kilde: (Katagi 2008)). 
6.2  Strukturelle grupper af surfactanter  
Afhængigt af den hydrofile gruppes struktur opdeles surfactanter i ikke-ioniske og ioniske typer, 
hvor de ioniske typer yderligere inddeles i anioniske, kationiske og amfoteriske typer (Hazen 
2000).  
Ikke-ioniske surfactanter er karakteriseret ved ikke at ionisere i opløsning, anioniske (negativt 
ladede) og kationiske (positivt ladede) surfactanter ionsierer i opløsning, og amfoteriske 
surfactanter kan opføre sig som enten anioniske eller kationiske surfactanter, alt efter pH-værdien 
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i opløsningen (Hazen 2000). Som tidligere nævnt er ikke-ioniske surfactanter dem, der oftest 
anvendes i pesticidformuleringer, og jeg vil derfor koncentrere mig om disse (Corbera et al. 2010; 
Brausch & Smith 2007). 
6.2.1 Ikke-ioniske surfactanter 
Ikke-ioniske surfactanter opdeles i yderligere grupper, hvoraf alkyl-phenol-ethoxylater (APEO’er), 
alkohol ethoxylater (AEO’er) og alkylamin ethoxylater (ANEO’er) er de vigtigste grupper (Krogh et 
al. 2003). Figur 6.2 viser den strukturelle opbygning af de tre typer af ikke-ioniske surfactanter.  
 
 
 
Figur 6.2. Den kemiske struktur af A: APEO’en, nonyl-phenol ethoxylat, med formlen: (C2H4O)n(C15H24O), hvor n er antallet af 
ethoxylat grupper, her n=1. B: Generel model for AEO med den kemiske formel: CH3(CH2)mO(C2H4O)nH, hvor m er antallet af 
alkoholmolekyler og n er antallet af ethoxylatgrupper. C: Generel strukturel model for ANEO med den kemiske formel: 
CH3(CH2)mN(C2H4O)nH2, hvor n=x+y. 
ANEO’er fremstilles ved en reaktion mellem alkylaminer9 afledt fra kokosolie, laurbærolie, talg 
eller soyaolie og ætylenoxid (den generelle struktur kan ses i Figur 6.2C). Indholdet af forskellige 
fedtsyrer i det anvendte fedtstof afgør længden på alkylkæderne i den endelige ANEO (Corbera et 
al. 2010). Tilsammen med AEO’er, er ANEO’er den mest anvendte type surfactant i 
pesticidformuleringer (Krogh et al. 2003). Jeg vil nu beskrive en bestemt type af ANEO, nemlig 
”polyethoxylated tallow amine” (POEA). 
6.2.2 Polyethoxylated tallow amine (POEA) 
Polyoxyethylene tallow amine (POEA) er den oftest anvendte surfactant i glyphosatbaserede 
herbicider (Williams et al. 2000). POEA er en ANEO, hvor den hydrofobe gruppe er afledt fra talg 
(tallow), hvori oliesyre, palmitinsyre, stearinsyre, myristinsyre og linolsyre er de indeholdte 
fedtsyrer (Brausch & Smith 2007).  
På grund af variationen i fedtsyrerne er længden på den hydrofobe gruppe heterogen. Dog kan 
man ved brug af destillation opnå en mere ensartet halelængde på molekylerne. Ligeledes er 
                                                      
9 Et derivativ af ammoniak (NH3), hvor et eller flere af brintatomerne er udskiftet med alkylgrupper. 
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antallet af ætylenoxidmonomerer i den hydrofile gruppe heterogen. Også denne kan til en hvis 
grad styres ved hjælp af destillation (Rosen & Kunjappu 2012). Af denne grund er det færdige 
produkt ikke 100 % homogent, idet længden af den hydrofobe og den hydrofile gruppe er fordelt 
omkring en ønsket længde. Corbera et al. (2010) undersøgte POEA-sammensætningen i en række 
kommercielle glyphosatbaserede herbicider og fandt, at den typiske POEA var en blanding af 
mættede og umættede kulbrintekæder på mellem 12 og 18 kulstofatomer sat sammen med en 
hydrofil gruppe bestående af mellem 13 til 17 ætylenoxidmonomerer (Corbera et al. 2010). Ud 
over POEA, kan glyphosatbaserede herbicider også indeholde andre uidentificerede surfactanter 
(Corbera et al. 2010).  
6.2.2.1 Hvilke egenskaber har POEA, og hvordan anvendes det? 
Brugen af POEA i glyphosatbaserede herbicider har flere formål: (1) POEA kan optimere 
spredningen af herbicidet ved at sænke overfladespændingen i formuleringen. Da dråberne, der 
rammer bladene, bliver mindre, øges det eksponerede bladareal, samtidig med at 
vandfordampningen øges, således at koncentrationen af glyphosat på de eksponerede blade 
ligeledes øges. Dermed øges diffusionen10 af glyphosat ind i bladet. (2) Når herbicidet lander på 
bladene og vandet fordamper, vil glyphosat begynde at krystallisere. Krystalliseringen hæmmer 
diffusionen af glyphosat, da de intermolekylære kræfter i krystalstrukturen er væsentligt stærkere 
end i en opløst form. Krystalliseringen kan forhindres ved brug af surfactanter (Leaper & Holloway 
2000). (3) POEA har en relativt høj hydrofil/lipofil-balance11 (HLB) på 16 og er derfor god til at 
opløse lipofile stoffer. Derfor kan POEA opløse kutikula og derved hjælpe i penetreringen og 
transporten ind til det yderste cellelag (Kirkwood et al. 2000). (4) Ved cellemembranen vil POEA’s 
overfladeaktive egenskaber desuden kunne bryde eller integrere sig i membranen og derved øge 
optaget af glyphosat ind i cellen (Leaper & Holloway 2000).  
                                                      
10 Jævnfør Fick’s første lov om diffusion:                             , hvor D er en diffusionskonstant, A er 
arealet og       er koncentrationsgradienten. Øges det eksponerede areal og koncentration, øges diffusionen. 
11         
  
 
, hvor     er den molære masse af ætylenoxidmolekylerne og   er den totale masse af 
surfactanten (Griffin 1949). 
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6.2.2.2 Toksiske og økotoksikologiske effekter af glyphosat og POEA 
6.2.2.2.1 Akut toksicitet 
Adam et al. (1997) testede toksiciteten af glyphosat (0.2g/kg), POEA (0.1g/kg) og RoundUp 
(glyphosat + POEA i samme doser) doseret oralt og gennem luftrøret på rotter. Her var POEA og 
RoundUp mere toksiske (dødelighed, åndedrætsbesvær, diare, etc.) end glyphosat alene (Adam et 
al. 1997). Dallegrave et al. (2003) observerede en koncentrationsafhængig forekomst af 
knogledeformationer hos fostre fra Wistarrotter, der var eksponeret oralt for RoundUp (36 % 
glyphosat, 18 % POEA) (Dallegrave et al. 2003). 
Edginton et al. (2004) undersøgte toksiciteten af Vision (et glyphosat-baseret herbicid 
indeholdende 15% POEA) på haletudser og fandt LC50-værdier, der var lavere end EEC (expected 
environmental concentration). Her anses POEA som værende ansvarlig for hovedparten af 
toksiciteten, da glyphosatisopropylaminsalt kun udviste svag toksicitet (Edginton et al. 2004).  
Folmar et al. (1979) undersøgte toksiciteten af glyphosat, glyphosatisopropylaminsalt, RoundUp og 
POEA på fire akvatiske invertebrater samt fire fisk. Her var toksiciteten af glyphosat (55mg/L < 
LC50 < 140mg/L) langt lavere end toksiciteten af RoundUp (2.3mg/L < LC50 < 43mg/L). 
Toksiciteten af POEA svarede til toksiciteten af RoundUp (Folmar et al. 1979). Brausch og Smith 
(2007) testede toksiciteten af tre forskellige POEAer (med 5, 10 og 15 ætylenoxidmonomerer) på 
ferejen, Thamnocephalus platyurus og fandt stigende toksicitet (faldende LC50) med (1) stigende 
tallow:oxid-ratio og (2) faldende længde på den hydrofobe gruppe (Brausch & Smith 2007).  
6.2.2.2.2 In vitro-forsøg på humane og bakterielle celler 
Ribosa et al. (1993) testede toksiciteten af POEA på den selvlysende marine bakterie, 
Photobacterium phosphoreum, hvor toksicitet blev målt som fald i lysintensitet (Microtox test), og 
fandt, at toksiciteten faldt med stigende HLB-værdi (Ribosa et al. 1993).  
6.2.2.2.3 Undersøgelse af genotoksisk potentiale 
Gasnier et al. (2009) undersøgte cytotoksiciteten, hormonforstyrrende effekter og det 
genotoksiske potentiale af en række glyphosatbaserede herbicider i den humane levercelle, 
HepG2. Genotoksicitet blev undersøgt gennem comet assay, og signifikante genskader blev fundet 
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ved 5 ppm. POEA anses for at forstærke effekten af glyphosat ved at assistere i penetreringen af 
cellemembranen (Gasnier et al. 2009).  
Nobels et al. (2011) har fundet, at POEA (in vitro-bakterietest) i sig selv kan forårsage genotoksiske 
skader og oxidativ stress (Nobels et al. 2011).  
Guilherme et al. (2012) testede genotoksiciteten af POEA gennem comet assay på blodceller fra ål 
(Anguilla anguilla). Her udviste både POEA og glyphosat genotoksisk effekter, men på baggrund af 
det lavere genotoksiske potentiale af RoundUp® vurderes det, at POEA og glyphosat virker 
antagonistisk (Guilherme et al. 2012).  
I en omdiskuteret og senere tilbagetrukket artikel, undersøgte Seralini et al. (2012) over en toårig 
periode effekten af genmodificeret majs med og uden RoundUp-behandling samt RoundUp i 
drikkevandet hos rotter, i koncentrationer under de anbefalede tærskelværdier (Minimum 
Residue Level (MRL)). Her fandt man et øget antal af brysttumorer i hunrotter samt 4 gange højere 
forekomst af synlige tumorer i eksponerede hanrotter i forhold til kontrollen. Forsøget er dog 
blevet kritiseret, primært på grund af det lave antal forsøgsdyr (10 hanner og 10 hunner per 
eksponeringsgruppe). På baggrund af udtalelser fra de europæiske medlemslandes 
miljømyndigheder har EFSA vurderet, at resultaterne i Seralini et al. (2012)-artiklen ikke vil få 
indflydelse på den aktuelle reevaluering af glyphosat (EFSA 2014). 
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Del 7 Metode 
7.1 Alliumtesten  
For at undersøge blandingseffekten af glyphosat og POEA, valgte jeg at anvende Alliumtesten, som 
først blev anvendt af Levan (1938) og senere modificeret af Fiskesjö (1985) og Rank og Nielsen 
(1993). Testen består af to dele: dels en rodvækst-inhiberingstest, dels en test af kromosomale 
skader. Testen kan således både give et indblik i phytotoksiske effekter og genotoksiske effekter. 
Alliumtesten anses for at være en sensitiv metode til screening af komplekse kemiske blandinger 
(Rank og Nielsen 1993, Fiskesjö 1985) og har derfor været anvendt til at teste toksiciteten af 
spildevand (Vujošević et al. 2008), DEHP (Rank et al. 2002) og pesticider, herunder glyphosat og 
RoundUp (Rank et al. 1993).  
Jeg anvendte Alliumtesten, fordi den var billig, hurtig og enkel at udføre, men særligt fordi den 
regnes som en sensitiv test. Da Alliumtesten er en plantetest, bør den være særlig sensitiv over for 
toksiske effekter af herbicider. Mit håb var derfor, at det maksimale omfang af eventuelle 
blandingseffekter forårsaget af glyphosat og POEA, ville komme til udtryk i denne test. Jeg 
anvendte således Alliumtesten som en form for screeningstest for blandingseffekter af aktivstoffer 
og adjuvanter (her glyphosat og POEA), der kan give indikation af, hvilke blandingseffekter 
kemikalier har: Sker der blandingseffekter i Allium-testen, er der sandsynlighed for, at der også 
sker blandingseffekter i andre organismer.  
7.1.1 Forsøgsopstilling 
Testen udføres i to trin: (1) test af rodvækst og (2) test af genotoksicitet. Den estimerede toksicitet 
i form af IC50-koncentration fra (1), anvendes som udgangspunkt for den genotoksiske test (2).  
7.1.1.1 Rodvækstinhiberingstest 
For at undersøge effekten af et stof på rodvæksten klargøres seks løg per koncentration ved at 
fjerne den gule skal og den tørre bundplade i midten af rodanlægget. Løgene eksponeres i 96 
timer, og for hvert døgn fornyes testopløsningerne. Ved testens afslutning kasseres det løg i hver 
koncentration med den svageste rodvækst, og længden af de resterende fem løg i hver 
koncentration måles og noteres. Ud fra de afmålte rodlængder kan der opstilles en 
regressionsmodel, hvoraf relevante EC-koncentrationer kan udledes (se afsnit 1.2).  
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7.1.1.2 Undersøgelse af kromosomale skader 
For at undersøge den genotoksiske effekt af et stof tester man typisk tre koncentrationer, ofte 
EC50, EC25 og EC5 baseret på det foregående rodvækstinhiberingsforsøg. Løgene klargøres som 
ved testen af rodvæksten, dog med 24 timers præliminær dyrkning i vand. Løgene eksponeres i 48 
timer med fornyelse af testkoncentrationerne efter det første døgn. Ved testens afslutning 
kasseres det løg fra hver koncentration, der har dårligst rodvækst. De resterende løg klargøres til 
mikroskopisk undersøgelse: Fra hvert løg afklippes ca. 1 cm af fem rodspidser, som blødgøres i en 
eddikesyre-saltsyre-blanding (50° C) i fem minutter. De yderste 1-2mm af rodspidserne farves med 
orcein og mases med en rustfri jerncylinder, således at der kommer et jævnt lag af celler på 
objektglasset. Et dækglas lægges på objektglasset og lukkes med neglelak. Præparaterne mærkes 
og gemmes i fryser indtil den mikroskopiske undersøgelse.  
Ved den mikroskopiske undersøgelse noterer man det mitotiske indeks (MI) (dvs. hvor mange 
celler der er i deling ud af 1000 celler) og eventuelle kromosomskader.  MI undersøges ved at tælle 
1000 celler og noterer deres mitotiske status, dvs. om de er i celledeling eller ej. Er MI under 
10/1000, vurderes det, at det ikke er muligt at undersøge for kromosomskader. Er MI over 
10/1000, fortsætter man med undersøgelse af kromosomskader. Her tæller man 100 celler i 
anafase/telofase og noterer, om man kan se kromosomskader inden for kategorierne broer, 
fragmenter, broer + fragmenter samt vagranter12 eller andre former for kromosomskader, så som 
mikronukleus.  
For en mere detaljeret beskrivelse af forsøgsopstillingen henvises til appendiks 
(forsøgsprotokollen). 
7.2 Udført eksperimentelt arbejde 
I dette afsnit vil jeg beskrive udførelsen af det eksperimentelle forsøgsarbejde. Afsnittet skal 
klargøre den udvikling, der er sket fra de indledende forsøg frem til det endelige forsøg.  
7.2.1 Kemikalier 
N-(Phosphonomethyl)glycine, monoisopropylamin-saltopløsning (40 % w/w, CAS: 38641-94-0), 
blev købt hos Sigma-Aldrich (Danmark) og Polyethoxylated Tallwamine (64 % w/w, CAS: 61791-26-
2), blev købt hos LGC Standards (Tyskland).  
                                                      
12 Hele kromosomer, der ligger frit i cellen og således ikke er fastgjort til mikrotubuli. 
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7.2.2 Indledende forsøg 
Indledende udførte jeg et forsøg i henhold til forsøgsprotokollen (se appendiks) med 
maleinhydrazid, der har et kendt genotoksisk potentiale, og som anbefales anvendt som positiv 
kontrol i Alliumtesten (se protokol). Dette indledende forsøg gav mig mulighed for at blive fortrolig 
med metoden, herunder klargøring af løg, præparering af objektglas til mikroskopisk analyse samt 
vurdering af kromosomale skader.  
7.2.3 Modificering af protokol 
Den forsøgsprotokol, der er blevet brugt på instituttet, har et statistisk problem, da de enkelte 
”replikater”, for at gøre det mere enkelt, er placeret i samme bæger. Dog udgør disse replikater 
reelt pseudoreplikater (se protokol i appendiks). For at undgå dette valgte jeg at lade løgene vokse 
enkeltvis i individuelle reagensglas. I forsøget havde jeg 24 løg, 12 i bægre og 12 i reagensglas. De 
ti løg med den bedste vækst fra hver af de to grupper blev udvalgt og længden blev målt (se Figur 
1.1). Forsøget viste, at løgene i begge forsøg voksede nogenlunde homogent, men at løgene 
voksede signifikant (ANOVA: p<0.001) bedre i reagensglas, og det blev derfor besluttet at 
fremtidige forsøg ville blive udført med løg i reagensglas.  
 
Figur 7.1: Grafen viser rodlængden af løg dyrket i henholdsvis bægre og i reagensglas. Løg dyrket i reagensglas havde en 
signifikant længere rodlængde. 
7.2.3.1 Første pilotforsøg: væksthæmning 
Formålet med forsøget var at finde EC50-værdier for glyphosat og POEA. Indledningsvis afsøgte jeg 
litteraturen for relevante data, herunder EC50 værdier og dosis-respons-forsøg med glyphosat og 
POEA (se Tabel 1).  
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Organisme Test Glyphosat AEa POEA Kilde 
Allium cepa Alliumtesten 4.07 mg/L NA Rank et al. (1993) 
S. capricornutum 
(alge) 
96h vækst-
inhiberingstest  
41.0 (29.4 – 
59.1) 
3.92 (1.59-9.58) Tsui & Chu (2003) 
- 72h vækst-
inhiberingstest 
NA 4.1-4.9 mg/L van Ginkel et al. (1993) 
S costatum 
(alge) 
96h vækst-
inhiberingstest 
5.89 (3.14 – 
10.4) 
3.35 (2.02-5.40) Tsui & Chu (2003) 
 
Tabel 7.1: Relevante IC50/EC50-koncentrationer (95 % konfidensinterval). 
a=omregnet til acid equivalents (AE) fra koncentrationer af glyphosat isopropylamin-salt ved at multiplicere med 0.74. 
Ud fra resultaterne i Tabel 1 valgte jeg at bruge de samme koncentrationer for både glyphosat og 
POEA testen, nemlig 10, 5, 1, 0,1 og 0,01 mg/L. De anvendte molære koncentrationer står i Tabel 2 
nedenfor. 
Koncentrationer (mg/L) POEA (µmol/L) Glyphosat AE (µmol/L) 
10 10.85 32.43 
5 5.43 16.21 
1 1.09 3.24 
0.1 0.11 0.32 
0.01 0.01 0.03 
 
Tabel 7.2: Molære koncentrationer anvendt i det første pilotforsøg. 
Ud fra data i dette forsøg opstillede jeg en regressionsmodel (se Figur 7.2). Modellen har fast øvre 
grænse og fast nedre grænse (=0).  
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Figur 7.2: Logistisk regressionsmodel plottet mod data fra det første pilotforsøg. Modellem har fælles øvre grænse og nedre 
grænse (=0). Fit: Modellen blev optimeret med en Box-Cox transformation med λ=0.465 (95 %-konfidensinterval: 0.259-0.707),  
RSE=0.287,  50 frihedsgrader. 
De estimerede EC(X)-koncentrationer er angivet i Tabel 3.  
EC(X) Glyphosat AE POEA 
10 0.239 (0.065) 1.685 (0.285) 
25 0.622 (0.116) 2.576 (0.308) 
50 1.618 (0.181) 3.940 (0.287) 
 
Tabel 7.3: EC(X)-koncentrationerne (i mg/L (±SE)) er estimeret ud fra modellen, der er plottet på Figur 7.2. 
De estimerede EC50-koncentrationer fra dette forsøg, blev anvendt som udgangspunkt for de 
efterfølgende genotoksiske prøver og som udgangspunkt for de anvendte blandinger i det 
endelige forsøg.  
7.2.3.2 Første pilotforsøg: undersøgelse af kromosomskader 
Ifølge protokollen skal løgene vokse i vand i 24 timer før eksponeringen. I mit endelige 
eksperiment ville jeg have, at løgene, der testedes for genotoksiske effekter og løgene, hvor 
rodlængden blev målt, var de samme, således at individuel varians blev minimeret, så man derved 
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opnår et bedre sammenligningsgrundlag. Nogle af løgene skulle altså både anvendes i rodvækst-
forsøget og til bestemmelse af genotoksiske effekter. Dette betyder, at jeg måtte vurdere, om der 
var en signifikant effekt på rodvæksten, hvis nogle af rødderne på et løg blev klippet af. For at 
undersøge dette fordoblede jeg antallet af positive kontroller, således at halvdelen fik klippet 
rødder af til mikroskopisk undersøgelse, og resten blev anvendt som reference. Rodvæksten i de 
løg, der fik klippet rødder af efter 48 timers eksponering, var lavere, dog ikke signifikant.  
Protokollen foreslår at anvende tre koncentrationer, f.eks. EC50, EC25 og EC5. Disse 
koncentrationer blev fundet ud fra det første pilotforsøg (se 7.2.3.1).  
7.2.3.3 Andet pilotforsøg: yderligere undersøgelse af genotoksisk potentiale 
Det forrige forsøg med undersøgelse af det genotoksiske potentiale viste ingen tegn på 
kromosomale skader. Derfor ønskede jeg at undersøge, om stofferne ville give skader ved højere 
koncentrationer. De to stoffer blev derfor nu testet ved deres EC75- og EC85-koncentrationer ud 
fra den model, der blev opstillet i det første pilotforsøg (se 2.2.3). Ved disse koncentrationer var 
det mitotiske indeks så lavt, at det var stort set umuligt at vurdere eventuelle genotoksiske skader. 
7.2.3.4 Det endelige forsøg 
For at undersøge blandingseffekterne af glyphosat og POEA gjorde jeg brug af et såkaldt ”fixed-
ratio”- eller ”ray”-design (Sørensen et al. 2007): Baseret på de fundne EC50-koncentrationer for 
glyphosat og POEA i det første pilotforsøg (se 7.2.3.1) var det meningen at stofferne skulle testes i 
fem effektbaserede blandingsforhold: 0:100 %, 25:75 %, 50:50 %, 75:25 % og 100:0 %.  
Dog viste det sig at den molære masse, der var fundet for POEA var forkert, hvilket betød at de 
anvendte koncentrationer af POEA ligeledes var forkerte. Dermed repræsenterede de anvendte 
blandingsforhold ikke de fem tiltænkte. De anvendte blandingsforhold blev dermed (angivet i 
koncentration af glyphosat AE:koncentration af POEA): 1:0, 1:0.2, 1:0.6, 1:1.9 og 0:1. Forholdet 
mellem de anvendte og de tiltænkte blandingsforhold er illustreret på Figur 7.3. De anvendte 
koncentrationer er angivet i appendiks 3. 
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Figur 7.3: Illustration af de tiltænkte (blå linjer) og de anvendte (orange linjer) blandingsforhold i det endelige forsøg. 
Hver blanding blev testet ved syv koncentrationer (inklusive kontrol). Dvs. at der i alt skulle bruges 
5*6*7 = 210 løg + 6 løg til positivkontrollen i forbindelse med undersøgelsen af kromosomskader. 
På baggrund af det første og det andet pilotforsøg med undersøgelse af kromosomale skader 
forventede jeg ikke at finde nogen genotoksiske effekter og besluttede derfor kun at teste for 
kromosomskader ved den laveste koncentration i 1:0, 0:1 og 1:0.6 blandingerne.  
 
Figur 7.4: Billede af løg i reagensglas eksponeret for blandinger af glyphosat og POEA. 
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Da det var praktisk umuligt at starte hele forsøget på en enkelt dag, anvendte jeg et blokdesign. 
Forsøget blev udført over ti dage, og de første seks dage satte jeg forsøget i gang med 35 løg per 
dag, et løg for hver blanding og for hver koncentration (se Tabel 4). På denne måde var det muligt 
at udføre forsøget, samtidig med at jeg statistisk kunne tjekke for variation mellem de enkelte 
replikater. 
Blok-design   replikat     
dag antal løg 1 2 3 4 5 6 
1 36 start      
2 36  start     
3 36   start    
4 36    start   
5 36 slut    start  
6 36  slut    start 
7    slut    
8     slut   
9      slut  
10       slut 
 I alt: 216       
 
Tabel 7.4: Blokdesign af det endelige forsøg. Der blev i alt anvendt 210 løg + 6 løg, der blev anvendt som positiv kontrol i 
undersøgelsen af kromosomskader. 
7.3 Dosis-respons-modellering 
Dosis-respons-data er kendetegnet ved en logistisk vækst (positiv eller negativ), og det er derfor 
oplagt at anvende en logistisk model til at beskrive sådanne data (Seefeldt et al. 1995). Derfor 
gjorde jeg som udgangspunkt brug af en log-logistisk model med fire parametre: 
     
   
                        
 (7.1) 
, hvor   er den estimerede rodlængde; C angiver den nedre grænse; D, den øvre grænse; b 
beskriver funktionens hældning omkring e, der angiver den koncentration, som udviser 50 % effekt 
(EC50) (fra Sørensen et al. (2007), men med ændrede navne på parametrene).  
Der blev opstillet en model svarende til (7.1) for hver af de fem blandinger (1:0, 1:0.2, 1:0.6, 1:1.9 
og 0:1). For alle modeller udførtes en t-test for at vurdere, om den nedre grænse C var forskellig 
fra nul. Dette blev gjort, da EC50-værdier for de forskellige blandinger kun vil være 
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sammenlignelige, hvis den øvre og nedre grænse er ens. Hvis t-testen ikke var signifikant, 
reduceredes modellen (7.1) til: 
   
 
                        
 (7.2) 
, svarende til (7.1), hvor C=0.  
Der blev ligeledes fastsat en fælles øvre grænse, D, for alle blandinger. Hældningen, b, og EC50-
værdien, e, afhænger af den enkelte blanding: 
     
 
             (   )           
 (7.3) 
, hvor     er responsen til den j’te koncentration af den i’te blanding,    , og    er EC50-
koncentrationen i den i’te blanding, og    er hældningen omkring denne.  
Til at estimere parametrene gjorde jeg brug af softwarepakken drc (Ritz & Streibig 2005) til open 
source-statistikprogrammet, R (R Core Team 2014). Drm()-funktionen i drc-pakken fitter en 
regressionsmodel til data ved at maksimere den negative log-likelihood-funktion,       (se 
appendiks 1).  
Drc-pakken gjorde det muligt at fitte flere modeller samtidigt. Dette betød, at jeg simultant kunne 
fitte en model svarende til (7.3) for alle de fem blandinger. Det er væsentligt at kunne fitte 
modellerne simultant, da det betyder, at parameter D, for den fælles øvre grænse, vil være 
optimeret for alle kurver. Det er specielt væsentligt, da den øvre grænse er styrende for EC50-
parameteren, e, da effekt(e) = D/2.  
7.4 Isobologrammer og modellering af blandingseffekter 
For at overskueliggøre eventuelle blandingseffekter opgjordes resultaterne i såkaldte 
isobologrammer. Et isobologram er en graf, der udspænder et rum af alle mulige 
koncentrationskombinationer af to stoffer. Koncentrationskombinationer, der udviser den samme 
effekt, kan i isobologrammet afbildes som linjer, kaldet isoboler. Ved at undersøge kurven på en 
isobole kan man vurdere, om blandingen af de to stoffer har en antagonistisk, additiv eller 
synergistisk effekt.  
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7.4.1 Concentration Addition 
Den simpleste isobole er Concentration Addition- modellen (CA): Hvis δ1 og δ2 er 
koncentrationerne af to stoffer, appliceret alene, som giver en effekt X (f.eks. 50 % effekt), så siges 
stofferne at virke additivt i henhold til CA, hvis en blanding af de to stoffer (     ) opfylder 
følgende udtryk:  
 
  
  
 
  
  
   (7.4) 
Hvis vi isolerer    i ligning (1.4), får vi: 
       
  
  
   (7.5) 
, altså en ret linje, der skærer y-aksen i δ2 og x-aksen i δ1. CA-modellen er afbildet på Figur 1.1.  
 
Figur 7.5: Isobologram med Concentration Addition-modellen (CA). Alle koncentrationskombinationer af stof 1 og stof 2, der 
ligger på CA-linjen, siges at være additive, hvis de udviser samme effekt som δ1 og δ2. de er altså isoeffektive. Kombinationer af 
koncentrationer af stof 1 og stof 2, der ligger over CA, men som udviser samme effekt (eller lavere effekt) som koncentration, 
der ligger på CA-linien, kaldes antagonsitiske. Kombinationer af stof 1 og stof 2, der ligger under CA-modellen, men som udviser 
en effekt, der er større, kaldes synergistiske. 
Blandingseffekter, der følger CA, kaldes Loewe-additive (efter Loewe og Muischnek, som første 
gang beskrev CA i 1926 (Greco et al. 1995)), hvorimod effekter større end CA kaldes Loewe- 
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synergisme, og effekter mindre end forventet i forhold til CA kaldes Loewe-antagonisme (Greco et 
al. 1995). 
7.4.2 Independent Action 
Et alternativ til CA-modellen er Independent Action-modellen (IA), der blev udviklet af Bliss i 1939 
(Greco et al. 1995). IA-modellen bygger på princippet fra sandsynlighedsregningen om addition af 
to uafhængige hændelser: 
                                  (7.6) 
, hvor       er effekten af stof 1,       er effekten af stof 2, og          er effekten af 
blandingen af stof 1 og stof 2 (Greco et al. 1995). IA anvendes som sagt til at modellere effekten af 
blandinger af stoffer, der har forskellig virkemåde, og som dermed virker uafhængigt af hinanden: 
Hvis effekten af et stof ikke har nogen virkning alene, vil det heller ikke bidrage til virkningen af 
blandingen (effekten af blandingen vil ifølge IA udelukkende være forårsaget af det andet stof i 
blandingen, jf. ligning (7.6)).  
Blandingseffekter, der følger IA, kaldes Bliss-uafhængighed, effekter, der er større end forventet 
med IA, kaldes Bliss-synergisme, og effekter, der er mindre, end hvad der er forventet i forhold til 
IA, kaldes Bliss-antagonisme (Greco et al. 1995).  
Blandingseffekterne blev undersøgt med både CA og IA ved EC50-, og EC10-niveau.  
7.4.3 Modellering af interaktioner (synergi eller antagonisme) 
Hvis blandingseffekten af to stoffer ikke virker additivt, kan man modificere CA-modellen, således 
at den også kan tage højde for afvigelser fra additivitet. Et eksempel er Hewlett (1969)-modellen:  
 (
  
  
)
 
 
 (
  
  
)
 
 
   (7.7) 
Her er der tilføjet en ekstra parameter, λ, som beskriver isobolens krumning. Er λ=1, reduceres 
ligning (1.6) blot til almindelig CA-additivitet (se ligning (1.4)). Hvis λ<1, så er isobolen 
antagonistisk, svarende til en kurve til højre for CA-modellen (se Figur 1.1). Er λ>1, er isobolen 
synergistisk, svarende til en kurve til venstre for CA-modellen (se Figur 1.1). Ved at teste λ 
statistisk, kan man afgøre, om en isobol-kurve er additiv, antagonistisk eller synergistisk.  
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Hewlett-modellen blev anvendt til at evaluere eventuelle afvigelser fra additivitet (Loewe-
additivitet) ved EC50-, og EC10-niveauerne. 
7.4.3.1 Model Deviation ratio (MDR) 
Afvigelse fra Concentration addition-modellen blev tillige udregnet ved hjælp af Model Deviation 
Ratio (MDR) som beskrevet i Belden et al (2007).  
Ved omskrivning af CA-modellen, hvor      angiver koncentrationen af stof   i blandingen, der 
individuelt udløser    effekt, fås et udtryk for effektkoncentrationen for blandingen: 
 
       
 
∑
  
    
 
 
(7.8) 
, hvor Pi er andelen af stof   i blandingen udregnet som: 
    
              
∑                
 (7.9) 
MDR kan da udregnes som forholdet mellem den forventede og den observerede 
effektkoncentration:  
     
            
                 
 (7.10) 
MDR=1 svarer til fuldstændig overensstemmelse mellem den modellerede og den observerede 
toksicitet (additivitet), hvorimod MDR<1 er svarer til antagonisme og MDR>1 svarer til synergisme. 
For at tage højde for eventuel statistisk usikkerhed fastlage Belden et al (2007) en grænse på 
MDR<0.5 for antagonisme og MDR>2 for synergi (Belden et al 2007).  
MDR blev udregnet for hver blanding og ved tre effektniveauer: 10, 25 og 50 % effekt. 
7.5 Statistik 
7.5.1 Test for tidsafhængige afvigelser i blokdesignet 
Det endelige forsøg blev udført i et blokdesign, således at der hver dag blev startet et replikat af 
hver koncentration i hver af de fem blandinger. Der blev undersøgt for eventuelle blokeffekter ved 
hjælp af en glm-model (rodlængde = blok + eksponering), hvor blok svarer til de løg, der blev 
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startet på dag 1, dag 2 … dag 5 (n=5), og eksponering svarer til alle mulige eksponeringer (n = 5 
blandinger * 6 niveauer + 1 kontrol = 31). Hvis testen ikke var signifikant, blev det statistiske 
arbejde fortsat med samme data. Hvis der var en signifikant blokeffekt, korrigeredes data for 
denne. Herefter begyndte modelleringsarbejdet.  
7.5.2 Test af forudsætninger for parameterestimeringen 
For at kunne have tillid til de estimerede modelparametre kræves det, at middelfunktionen (model 
(7.3)) er korrekt, og at residualerne overholder de forudsætninger, der følger med brugen af 
parameterestimeringen, herunder at residualerne er normal-fordelte og har ens varians samt er 
uafhængige (Ritz & Streibig 2008: 55). For at validere middelfunktionen (regressionsmodellen) 
blev denne testet, dels ved hjælp af lack-of-fit-test (se 1.4.5) og dels ved hjælp af grafisk inspektion 
af fittet.  
Normalitetsforudsætningen undersøgtes grafisk ved hjælp af et QQ-plot og blev testet statistisk 
med en Shapiro-Wilk-test (SW-test). Forudsætningen om varianshomogenitet blev testet statistisk 
i Levenes test. Ved overholdelse af forudsætningerne blev modellen godtaget. Hvis 
forudsætningerne blev krænket, transformeredes modellen ved en to-sidet Box-Cox- 
transformation (se 1.4.3), hvorefter forudsætningerne igen blev testet. 
7.5.3 To-sidet Box-Cox-transformation 
En Box-Cox-transformation er en familie af transformationer,   , der afhænger af en parameter λ 
på følgende vis: 
       {
    
 
      
              
 (7.11) 
Ved at ændre λ opnås forskellige transformationer, såsom kubikrodstransformation (λ=1/3), 
kvadratrodstransformation (λ=1/2), reciprok transformation (λ=-1) og kvadratisk transformation 
(λ=2). Hvis λ=1, svarer det til ikke at transformere data, og man kan derfor statistisk teste, om det 
er relevant at gøre brug af transformationen. Dette kan gøres, ved at man estimerer λ, samtidig 
med at man estimerer parametrene i modellen.  
Begge sider af regressionsligningen bliver transformeret simultant, således at ligning (1.2) 
nærmere vil være: 
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         (
 
     (                 )
) (7.12) 
Ved at anvende en tosidet transformation frem for en simpel ensidet transformation, sikrer man 
at forhold mellem responsvariablen og forudsigelsesværdien (koncentrationen) forbliver det 
samme (Ritz & Streibig 2008: 80-83). 
7.5.4 Residual Standard Error 
”Residual Standard Error” (RSE) kaldes også ”Root mean square error”, ”Root Mean Standard 
Error” og ”Standard error of the regression”, men alle udtryk refererer til det samme. RSE er et 
mål for forskellen mellem min models forudsigelser og de faktisk observerede værdier 
normaliseret i forhold til antallet af observationer og parametre i modellen. RSE kan udregnes ved 
først at udregne summen af de kvadrerede residualer (     ): 
       ∑      ̂ 
 
 
   
 (7.13) 
, hvor   ̂ er modelforudsigelsen til observation i og    er den faktisk observerede værdi. RSE findes 
da som 
     √
     
   
 (7.14) 
, hvor   er antallet af observationer i datasættet, og   er antallet af parametre i den fittede model 
(Ritz & Streibig 2008: 8). Et fuldstændigt perfekt fit vil give en        , så jo tættere RSE er på 
nul, desto bedre fitter modellen data. RSE kan således bruges som et mål for, hvor godt den valgte 
model fitter data. Samtidig kan RSE også anvendes til at sammenligne flere modellers fit og 
udvælge den model, der passer bedst (Ritz & Streibig 2008: 8; 105). RSE blev anvendt til at 
evaluere fittet af de forskellige regressionsmodeller. 
7.5.5 Lack-of-fit F-test 
Når man statistisk vil teste præcisionen af en lineær regressionsmodel, vil man typisk betro sig til 
R2-værdien. Dog gælder det, når det kommer til nonlineære regressioner (som navnet antyder), at 
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lineariteten ikke gælder for disse. Man vil ganske enkelt opnå forskellige og muligvis misvisende 
R2-værdier, hvis disse udregnes for en nonlineær model (Spiess & Neumeyer 2010). Alternativet 
kan være den såkaldte ”lack-of-fit”-test.  
En lack-of-fit-test går ud på at opdele målefejlen, altså residualerne mellem modellen og de 
observerede værdier, i en del, der kan tillægges mangler i modellen (lack of fit). og en del, der 
udelukkende skyldes målefejl (pure error), naturlig varians osv. Delen, som udelukkende skyldes 
målefejl, opgøres i summen af de kvadrerede forskelle mellem observationerne (replikater) og 
middelværdien til hver uafhængig variabel anvendt i forsøget (her de enkelte koncentrationer): 
      ∑∑(      ̅)
 
  
   
 
   
  (7.15) 
, hvor  er antallet af uafhængige variable,    er antallet af replikater til hver uafhængig variabel j, 
    er den i’te observation (replikat) til den j’te uafhængige variabel, og   ̅ er middelværdien af 
observationerne til den uafhængige variabel j.      har ∑     frihedsgrader, kaldet dfpe. 
Den anden del, der skyldes mangler i modellen, opgøres i summen af de kvadrerede forskelle 
mellem gennemsnittet af observationerne til hver uafhængige variabel og den tilsvarende 
modelforudsigelse: 
       ∑   (  ̅    ̂)
 
 
   
  (7.16) 
, hvor   ̂ er modellens estimerede værdi til den uafhængige variabel j, og     er en vægtning.       
har     frihedsgrader, dflof, hvor   er antallet af parametre i modellen. Ud fra de to størrelser 
     og       og deres frihedsgrader kan vi nu udregne en F-værdi: 
   
        ⁄
          ⁄
 (7.17) 
F-værdien kan sammenlignes med en F-fordeling med det givne antal frihedsgrader og et ønsket 
konfidensniveau (f.eks. 0,05). Nulhypotesen i testen er, at der ikke er noget lack-of-fit. Således 
betyder signifikant p-værdier, at modellen forkastes pga. manglende forklarende kraft. Lack-of-fit- 
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testen er ikke super robust, og det anbefales, at den anvendes sammen med grafisk inspektion for 
at validere en model (Ritz & Streibig 2008: 60).  
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Del 8 Resultater 
8.1 Genotoksiske resultater 
En indledende screening af de genotoksiske prøver viste tvetydige resultater og det blev derfor 
besluttet ikke at undersøge prøverne yderligere. 
8.2 Vurdering af effekt af blokdesign 
Mulige blokeffekter blev statistisk vurderet ved hjælp af en to-sidet ANOVA. Der var ingen 
signifikante blokeffekter (p=0.722). 
8.3 Toksiciteten af de enkelte stoffer 
Dosis-respons-kurverne for alle blandinger (1:0, 1:0.2, 1:0.6, 1:1.9 og 0:1) blev fittet simultant 
(som beskrevet i afsnit 7.3). Modellen med nedre grænse (ligning (7.1)) blev reduceret til ligning 
(7.2), da hypotesen om en nedre grænse (C) lig nul ikke kunne forkastes for nogen af dosis-
responskurverne (t-test: p>0.3133). Endvidere, blev den øvre grænse (D) fastsat til at være ens for 
alle dosis-respons-kurver (ligning (7.3)), da denne hypotese heller ikke kunne forkastes (ANOVA: 
p=0.5811 for model med og uden fast øvre grænse). For at stabilisere variansen blev modellen 
optimeret ved en Box-Cox-transformation med λ=0.545 (95 %-konfidensinterval: 0.359 – 0.763) 
(den nærmere analyse, der førte til den valgte model, kan ses i Appendiks 2, i form af en R-kode). 
RSE blev reduceret fra 0.763 i den første model (ligning (7.1)) til RSE=0.3802 i den endelige model 
(ligning (7.3)) efter Box-Cox-transformation, hvilet antyder et overordnet set bedre fit. De 
estimerede parametre for kurverne sammen med EC10-koncentrationerne, er angivet i Tabel 8.1.  
 b (hældning)  e (EC50)  D (fælles 
øvre grænse) 
 EC10 
1:0 (glyphosat) 1.140 (0.129)  3.073 (0.336)  6.496 (0.110)  0.447 (0.121) 
1:0.2 1.442 (0.146)  3.472 (0.284)  -  0.757 (0.153) 
1:0.6 1.330 (0.130)  3.153 (0.268)  -  0.604 (0.124) 
1:1.9 2.231 (0.280)  4.535 (0.297)  -  1.694 (0.278) 
0:1 (POEA) 2.096 (0.204)  4.034 (0.243)  -  1.414 (0.186) 
 
Tabel 8.1: Estimerede parameterværdier for alle dosis-respons-kurver (± SE). Parametrene svarer til dem, der er angivet i ligning 
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(7.3). Fit: RSE=0.3802 (163 frihedsgrader). EC10- og EC50-koncentrationerne skal forstås som mg glyphosat AE/L + mg POEA/L. 
Dosis-respons-kurverne for glyphosat og POEA var tydeligt logistiske, dog nåede ingen af stofferne 
100 % effekt (se Figur 8.1). EC10-koncentrationerne for POEA og glyphosat er angivet i Tabel 8.1. 
8.3.1 Sammenligning med pilotforsøg 
EC50-koncentrationerne for glyphosat og POEA fra pilotforsøget og det endelige forsøg er opgivet i 
Tabel 8.2. For POEA var EC50-koncentrationerne sammenlignelige i pilotforsøget og i det endelige 
forsøg. Derimod udviste glyphosat en ca. 2 gange højere toksicitet i pilotforsøget i forhold til det 
endelige forsøg (Tabel 8.2).  
Rodlængden af løg i kontrollen i det endelige forsøg var mindre i forhold til pilotforsøget, hvilket 
tyder på, at vækstbetingelserne i det endelige forsøg ikke har været optimale (8.08 ± 0.24 vs. 6.27 
± 0.18 for henholdsvis pilotforsøget og det endelige forsøg (± SE)). 
 
 
 
Figur 8.1: Dosis-respons-kurver for forholdet mellem rodlængderne af Allium cepa og (log-)koncentrationen af henholdsvis 
glyphosat (rød) og POEA (grøn). Punkterne på grafen repræsenterer de observerede data. Det gråskalerede område 
repræsenterer 0 %-effekt ± SE, og den horisontale stiplede linje repræsenterer 50%-effekt. 
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 Glyphosat POEA 
EC50 3.073 (0.336) 4.035 (0.243) 
EC50 (pilotforsøg) 1.618 (0.181) 3.940 (0.287) 
Gennemsnit 2.346 3.988 
 
Tabel 8.2: EC50-koncentrationer (mg/L (± SE)) fra det endelige forsøg og pilotforsøget, samt gennemsnittet for de to forsøg. 
Koncentrationerne og tilhørende SE er estimeret ud fra regressionsmodellen. EC50-koncentrationen for POEA synes at være 
konstant i de to forsøg, hvorimod EC50-koncentrationen for glyphosat er ca. 2 gange højere i det endelige forsøg.  
8.4 Toksiciteten af blandingerne af stofferne 
Dosis-respons-kurverne for blandingerne var tydeligt logistiske, dog uden at nå 100 % effekt (se 
Figur 8.2). EC-10 koncentrationerne for hver blanding er angivet i Tabel 8.1.  
For at vurdere eventuelle blandingseffekter blev CA- og IA-modellen, samt Hewlett-modellen fittet 
til data ved EC50 og EC10-niveau (se Metode).  
 
Figur 8.2: Dosis-respons-kurver for Allium cepa eksponeret for tre blandinger af glyphosat og POEA samt CA-modellen. 
Punkterne på grafen repræsenterer de observerede data. Det gråskalerede område repræsenterer 0 %-effekt ± SE, og den 
horisontale stiplede linje repræsenterer 50%-effekt. De grå dosis-respons-kurver repræsenterer effekten af glyphosat (-) og 
POEA (---). 
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8.4.1 Effekter ved EC50-niveau 
Både CA- og Hewlett-modellen blev forkastet ved EC50-niveauet (p=0.0149 og p=0.0262 for 
henholdsvis CA- og Hewlett-modellen), hvilket primært må skyldes asymmetrien i isobologrammet 
(se Figur 8.3 til venstre): Effekten af blandingen så ud til at gå fra at være Loewe additiv (CA-
modellen er inden for 95 % konfidensintervallet) ved G1:P0.2- og G1:P0.6-blandingen, til at være 
Loewe antagonistisk ved G1:P1.9-blandingen. I sammenligning med IA-modellen, så alle 
blandinger ud til at være Bliss antagonistiske (se Figur 8.3).  
For at vurdere graden af antagonisme, blev Hewlett-modellen fittet til den mindst potente 
blanding (G1:P1.9) ved grafisk approksimation (se Figur 8.4). En Hewlett-model med λ=0.67 så ud 
til bedst at fitte EC50 koncentrationen ved G1:P1.9-blandingen. Dette svarer til at der skal 
anvendes 1.26 gange højere koncentration af G1:P1.9-blandingen i forhold til hvad der var 
forventet ud fra Concentration Addition, for at opnå en effekt på 50 %. 
8.4.2 Effekter ved EC10-niveau 
Ved EC10-niveauet var G1:P1.9-blandingen Loewe antagonistisk, hvorimod G1:P0.6- og G1:P0.2-
blandingerne blev beskrevet nogenlunde af CA-modellen (Loewe additive) (se Figur 8.3 til højre). I 
sammenligning med IA-modellen, så alle blandinger til at være Bliss antagonistiske. Dog var IA-
modellen inden for 95 % konfidensintervallet for EC10-koncentrationen ved G1:P0.6-blandingen, 
hvilket kan betyde at denne blanding var Bliss additiv. Da EC10-koncentrationerne for G1:P1.9 og 
G1:P0.2 blandingerne var udenfor rektanglet givet ved punkterne (0, 0), (EC10Gly , 0), (0, EC10POEA) 
og (EC10Gly, EC10POEA), var det ikke muligt at beskrive graden af antagonisme ved hjælp af Hewlett-
modellen. 
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Figur 8.3: Isobologram for blandinger af glyphosat og POEA ved henholdsvis EC50 og EC10. De stiplede linjer repræsenterer 
dosis-respons-kurverne for de fem blandinger 0:1, 1:1.9, 1:0.6, 1:0.2 og 1:0 (Gly : POEA), og punkterne repræsenterer EC50/EC10 
koncentrationen for hver blanding ± 95% konfidensinterval. Den blå lige linje repræsenterer CA-modellen, den røde linje 
repræsenterer IA-modellen, og den sorte, buede linie i EC50-isobologrammet, er den fittede Hewlett-model med λ=1.00998 ± 
0.132 SE.  
 
Figur 8.4: Isobologram for blandinger af glyphosat og POEA ved EC50. De stiplede linjer repræsenterer dosis-respons-kurverne 
for de fem blandinger 0:1, 1:1.9, 1:0.6, 1:0.2 og 1:0 (Gly : POEA), og punkterne repræsenterer EC50-koncentrationen for hver 
blanding ± 95 % konfidensinterval. Den sorte, buede linie er den fittede Hewlett-model med λ=0.67. λ-parameteren blev fundet 
ved grafisk approksimation af den mindst potente blanding (G1:P1.9).  
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8.4.3 Model Deviation Ratioer 
Model Deviation Ratioer (MDR) blev udregnet for hver blandingsratio ved EC50, EC25 og EC10 
niveauerne. Alle MDR-værdier, på nær EC10 koncentrationen for G1:P1.9-blandingen, var indenfor 
additivitetsintervallet (0.5 < MDR < 2, se Tabel 8.3). Gennemsnittet af MDR for de tre blandinger 
blev udregnet (se Tabel 8.3). Der var en overordnet faldende tendens i gennemsnittet af MDR med 
faldene effektkoncentrationer, således at effekten af blandingerne gik fra at være Loewe additive 
til at være Loewe antagonistiske. 
Model Deviation Ratioer (MDR) 
 EC10 EC25 EC50 Gennemsnit 
G1:P1.9 0.48 0.63 0.80 0.64 ± 0.08 
G1:P0.6 1.00 1.06 1.07 1.04 ± 0.02 
G1:P0.2 0.67 0.79 0.92 0.80 ± 0.06 
Gennemsnit 0.72 ± 0.15 0.83 ± 0.10 0.93 ± 0.06  
 
Tabel 8.3: Model Deviation Ratioer for de tre blandinger (%Gly:%POEA) ved EC10, EC25 og EC50 niveau. Gennemsnittet af MDR-
værdierne (± SE) er udregnet for hvert effekt-niveau og for hver blandingsratio. 
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Del 9 Diskussion 
9.1 Diskussion af forsøg og testresultater 
I alle eksperimenter i dette studie, var der en klar effekt af både glyphosat og POEA. Dog var der 
væsentlig forskel i toksiciteten af glyphosat i pilotforsøget og det endelige forsøg, hvor EC50 (± SE) 
var henholdsvis 1.66 ± 0.20 mg/L og 3.07 ± 0.34 mg/L (se Tabel 8.2). Dette står i kontrast til 
toksiciteten af POEA, som var stort set uændret mellem de to forsøg (EC50 på 3.71 ± 0.40 og 4.03 
± 0.24 mg/L for henholdsvis pilotforsøget og det endelige forsøg (se Tabel 8.2). At der blev 
observeret en ca. dobbelt så høj toksicitet i pilotforsøget som i det endelige forsøg, kunne skyldes 
at der blev anvendt glyphosat fra to forskellige flasker i de to forsøg, hvoraf den ene måske var for 
gammel. I et lignende forsøg, fandt Rank et al. (1993) en EC50 for glyphosat-isopropylaminsalt på 
5.5 mg/L, svarende til 4.07 mg Glyphosat AE/L, altså en mindre potent EC50 end i de to forsøg i 
dette speciale. EC50 fra det endelige forsøg er ikke så langt fra EC50-værdien fundet af Rank et al. 
(1993), så der må være størst tiltro til denne koncentration.  
En anden faktor, som kunne have indflydelse på den observerede potensforskel af glyphosat i 
pilotforsøget og i det endelige forsøg, kunne være løgenes vækstbetingelser: Løgene voksede 
væsentligt bedre i pilotforsøget, hvilket øger sensitiviteten i testen, og dermed muligvis effekten af 
glyphosat. Dog modsiger den observerede konsistente toksicitet af POEA denne teori.  
POEA og andre surfactanter beskrives, traditionelt set, som aktivatorer af glyphosat (Hazen 2000; 
Castro et al. 2014), og hjælpestoffer beskrives ofte som værende ”inaktive” (Cox & Surgan 2006). 
Toksiciteten af POEA var inden for en faktor 2.5 (ved EC50-niveau) af toksiciteten af glyphosat i 
pilotforsøget, men var ca. lige så toksisk (faktor 1.3) som glyphosat i det endelige forsøg (se Figur 
8.1 og Tabel 8.2). Der er altså en stor kontrast mellem den traditionelle beskrivelse af POEA og 
resultaterne i dette speciale. Ud fra mine resultater, er der ikke belæg for at sige, at POEA er 
inaktiv eller udelukkende virker som en aktivator for glyphosat. Derimod står det klart at POEA, i 
næsten lige så høj grad som glyphosat, er fytotoksisk og dermed også er ansvarlig for effekten af 
POEA-holdige glyphosat-baserede herbicider. 
9.1.1 Vurdering af CA og IA 
Glyphosat og POEA, kan ikke beskrives som havende den samme toksiske virkemåde: Glyphosat 
virker specifikt i planter, ved at hæmme EPSPS-enzymet (Hetherington et al. 1998). Derimod er 
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POEA en surfactant, der virker på planter ved at ”blødgøre” kutikula og dermed øge 
permeabiliteten for vand over kutikula (Coret & Chamel 1993), men har også vist sig at kunne 
ødelægge membranintegriteten i cellerødder (Horowitz & Givelberg 1979).  
Glyphosat har altså et specifikt site-of-action, EPSPS-enzymet, som adskiller sig væsentligt fra 
POEA, som anses for at være aktiv enten i kutikula eller ved cellemembraner. Ifølge teorien om 
forskellig virkemåde, burde blandingen af glyphosat og POEA derfor følge Independent Action-
modellen. Dog viser resultaterne, at IA, kun i ringe grad, beskriver toksiciteten af blandingen: Både 
ved EC50- og EC10-niveauet overestimerede IA-modellen toksiciteten af alle blandingerne, på nær 
G1:P0.6 ved EC10-niveauet, hvor IA-modellen ramte indenfor 95 % konfidensintervallet (se Figur 
8.3). Derimod kunne CA-modellen ved to (G1:P0.2 og G1:P0.6) af de tre blandingsforhold, beskrive 
effekten af blandingen nogenlunde tilfredsstillende. Effekten ved det sidste undersøgte 
blandingsforhold (G1:P1.9) blev konsekvent overvurderet, men dog ikke i samme grad som med 
IA-modellen (se Figur 8.3).  
Blandingseffekten af glyphosat og POEA kan altså karakteriseres som værende Bliss antagonistiske 
både ved høje og lave koncentrationer, og som gående fra at være Loewe additive ved høje 
koncentrationer til at være svagt til moderat Loewe antagonistiske ved lave koncentrationer. 
Overordnet set må man derfor konkludere at Concentration Addition modellen, på trods af 
glyphosats og POEAs forskellige virkemåde, i højere grad end Independent Action, kan forudsige 
effekten af blandinger af glyphosat og POEA.  
Omvendt viser resultaterne at IA-modellen, mod den generelle opfattelse (Backhaus & Faust 
2012), konsekvent var mere konservativ end CA, og derfor godt ville kunne bruges i 
risikovurderingssammenhænge.  
9.1.1.1 Model Deviation Ratioer 
For at kunne vurdere og sammenligne præcisionen af CA og IA modellerne anvendte Belden et al 
(2007) Model Deviation Ratioen (MDR), og klassificerede MDR>2 (synergi) og MDR<0.5 (antagoni) 
som afvigelser fra modelforudsigelsen. I en gennemgang af 303 undersøgelser af blandingseffekter 
af aktivstoffer i akvatiske miljøer, fandt Belden et al (2007) at der for 5 % af undersøgelserne var 
en effekt hvor MDR > 2.  
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I det aktuelle eksperiment, observerede jeg en MDR på mellem 0.48-1.32, altså indenfor det 
interval, der af Belden et al (2007) klassificeres som additivt (0.5<MDR<2). Ud fra gennemsnittet af 
de tre blandingsratioer for hver effektkoncentration, kan det ses at MDR går fra at være additiv 
(MDR=0.93) ved EC50 til at være svagt antagonistisk (MDR=0.72) ved EC10. Hvis det samme 
mønster fortsætter ved lavere koncentrationer, må det kunne forventes at CA-modellen, også hér, 
med rimelighed vil kunne bruges til at estimere blandingseffekterne mellem glyphosat og POEA.  
9.1.2 Blandingseffekter af glyphosat og POEA 
Blandingseffekter der afviger fra additivitet (Loewe eller Bliss), siges at skyldes interaktioner 
mellem stofferne i blandingen (Kortenkamp et al 2009). Som beskrevet tidligere er det et kendt 
fænomen, at POEA faciliterer optaget af glyphosat i planter ved at blødgøre kutikula (Coret & 
Chamel 1993), men også ved at øge membranpermeabiliteten for polære stoffer som glyphosat 
(Sherrick et al. 1986). Man skulle derfor tro at POEA ville øge optaget af glyphosat i planten og 
dermed føre til synergistiske blandingseffekter. Dog viser resultaterne i dette studie, at 
blandingseffekten mellem glyphosat og POEA ikke er synergistisk, men derimod bedst kan 
karakteriseres som additiv eller antagonistisk.  
En forklaring på at POEA ikke øger toksiciteten af glyphosat kan være den fysiologiske opbygning 
af planterødder: Hvor kutikula på planteblade består af kutin, er rødder dækket af suberin, der til 
forskel fra kutin (der mest består af hydroxy- eller epoxy-fedtsyrer forbundet med 
esterforbindelser) også indeholder di-karboxylsyrer og flere langkædede komponenter, samt en 
række phenolforbindelser (Taiz & Zeiger 2006, s. 317). En hypotese kunne derfor være at POEA 
ikke kan opløse suberin i samme grad som kutin, og derfor ikke kan øge optaget af glyphosat i 
planten. 
En anden fysiologisk forklaring på den observerede additive/antagonistiske effekt, kunne være 
den funktionelle forskel mellem blade og rødder: Røddernes primære funktion er at optage vand 
og mineraler fra jorden, hvorimod blade er designet til at lave fotosyntese holde vandet inde i 
planten (Taiz & Zeigler 2006). Af denne grund kan det tænkes at optaget af glyphosat er højere i 
rødderne end i bladene; optaget af glyphosat vil altså allerede være ”optimalt” uden brug af POEA. 
Man kunne derimod forestille sig at POEAs toksiske effekt hæmmer optaget af glyphosat, og 
dermed virkningen af glyphosat.  
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9.1.2.1 Kan de observerede blandingseffekter forklare toksiciteten af 
Roundup? 
Rank et al (1993) testede toksiciteten af Roundup i en alliumtest og fandt en EC50 på 0.889 mg 
glyphosat AE/L, hvilket svarede til en ca. 5 gange så høj toksicitet for Roundup som for  glyphosat 
isopropylamin-salt alene (4.07 mg glyphosat AE/L, se tidligere diskussion). Den præcise 
koncentration af POEA i den Roundup-formulering, som blev anvendt i forsøget af Rank et al 
(1993) var ikke kendt, men blev anslået til at være ca. 15 %. Denne koncentration af POEA svarer 
til blandingsratioen G1:P0.42, altså en blanding som ca. midt imellem G1:P0.6- og G1:P0.2- 
blandingen (henholdsvis 38.3 % og 17.2 % POEA) i mine forsøg. Ved G1:P0.2-blandingen blev 
koncentrationen af glyphosat ved EC50-niveauet estimeret til at være 2.875 ± 0.235 mg glyphosat 
AE/L, altså mere end 3 gange så høj som EC50-koncentrationen i forsøget med Roundup. Dette 
kan enten betyde at Alliumtesten i sig selv er en relativt ustabil test eller at der er andre stoffer 
end POEA i Roundup-formuleringen, der bidrager til toksiciteten af formuleringen.  
9.1.2.2 Kan andre surfactanter ændre toksiciteten af glyphosat? 
Harbour et al. (2003) har vist at effekten af glyphosat er afhængig af planteart, men også af 
hvilken surfactant der anvendes. Effekten af glyphosat på ambrosia (Kochia scoparia L. Schrad) og 
russisk tidsel (Salsola iberica L.) var henholdsvis 4 og 8.5 gange højere ved samtidig anvendelse af 
MON0818 (en POEA-baseret surfactantblanding) (0.25 % v/v), end uden. Effekten af andre 
surfactanter varierede fra at være direkte hæmmende på effekten af glyphosat, til at øge effekten 
væsentligt, men ikke i samme grad som MON0818 (Harbour et al. 2003). 
At effekten af blandingen af glyphosat og andre surfactanter ikke har samme virkning som 
glyphosat og POEA, kan skyldes flere ting: (1) Dels kan det tænkes at andre surfactanter ikke er 
nær så potente som POEA. (2) En anden forklaring kunne være, at der skal mere end ”blot” en 
kutikula- og/eller cellemembran-nedbrydende virkemåde til, for at optimere effekten af glyphosat. 
Harbour et al. (2003) testede, udover glyphosat, også effekten af de to aktivstoffer Bromoxynil og 
2,4-D, samt tre surfactanter (Allinol 810-60, Oxysorbic 20 og R-11). Effekten af Bromoxynil var 
stort set uændret af surfactanterne (omkring 95 % effekt), hvorimod effekten 2,4-D var størst ved 
brugen af POEA, der øgede effekten ca. 1.5 gang. Overordnet set var POEA altså den bedst 
virkende surfactant, uafhængig af aktivstof, hvilket kunne indikere at hypotese (1) er rigtig.  
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9.1.2.3 Kan andre hjælpestoffer påvirke toksiciteten af 
pesticidformuleringer? 
Vi har i dette studie set at POEA i sig selv har en toksisk effekt på planter, og derved har 
potentialet til at styrke toksiciteten af en glyphosat-baseret pesticidformulering. Spørgsmålet er 
om dette er et enkeltstående tilfælde, eller om andre hjælpestoffer ligeledes har potentiale til at 
udøve toksiske effekter.  
Altenburger et al. (2013) undersøgte en række mono-formuleringer, for at finde ud af om de 
indeholdt formulanter (safenere, synergister og hjælpestoffer), som øgede toksiciteten af 
formuleringen. Her viste safeneren mefenpyr-diethyl, som anvendes i herbicidformuleringer med 
aktivstoffet sulfonylurea, sig at være ansvarlig for pesticidformuleringens højere toksicitet overfor 
fisk og dafnier, end hvad der var forventet ud fra toksiciteten af aktivstoffet. Altenburger et al. 
(2013) nævner tillige ANEOer og særligt tallow aminer som ansvarlige for toksiciteten af 
glyphosatbaserede herbicider overfor cyanobakterier, grønalger, Lemna minor, og dafnier 
(Altenburger et al. 2013).  
Også opløsningsmidler anvendes ofte i pesticidformuleringer, og kan i sig selv være toksiske. Her 
nævnes diacetone alchohol (DAA), som et eksempel på et opløsningsmiddel, der forstærker den 
akutte toksicitet af insekticider for fugle. Opløsningsmidler kan også have indflydelse på 
aktivstoffers skæbne, og derved toksiciteten af aktivstoffet. Her nævner Altenburger et al. (2013) 
tilsætningen ”organohydrotalciter” til herbicider, der virker som lerpartikler og derved bevirker en 
langsommere udledning og derfor forlænget effektivitet/toksicitet.  
9.2 Hvilken betydning har de fundne resultater for reguleringen af 
glyphosat-baserede herbicider? 
9.2.1 Klassificering af POEA som hjælpestof 
I den gældende pesticidlovgivning defineres hjælpestoffer som stoffer, ”… der bruges eller er 
bestemt til brug i et plantebeskyttelsesmiddel eller adjuvant, men hverken er aktivstoffer, 
safenere eller synergister” (Europa-Parlamentet og Rådet 2009, art. 2(3c)). Ifølge Susanne 
Bennekou klassificeres POEA som et hjælpestof, da ”POEA fungerer som en surfactant i pesticid 
formuleringer og ikke som en synergist” (Hougaard 2014). Det virker altså til at POEA, alene på 
baggrund af sin kemiske struktur og ikke på grund af viden om toksikologiske egenskaber, 
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klassificeres som et hjælpestof. Dog viser resultaterne i dette speciale, i modstrid med 
klassificeringen som et hjælpestof, at POEA har en iboende toksicitet på planter og at blandinger 
af POEA og glyphosat kan have en additiv til svag antagonistisk virkning.  
Aktivstoffer defineres som stoffer ”med generel eller specifik virkning mod skadegørere eller på 
planter, plantedele eller planteprodukter” (Europa-Parlamentet og Rådet 2009, art. 2(2)). I og med 
at POEA i sig selv er virksom på planten, bør denne, ifølge definitionen i pesticidforordningen, 
klassificeres som et aktivstof. 
9.2.1.1 Hvad ligger til grund for klassificeringen? 
Som sagt henviser MST til at POEA er en surfactant, og alene på denne baggrund anses for at være 
et hjælpestof. I pesticidforordningen er det angivet at alle stoffer, der ikke er aktivstoffer, 
synergister eller safenere, er hjælpestoffer. Samtidig er der en begrænsning for hvilke stoffer, der 
må anvendes som hjælpestoffer, da det i lovgivningen er angivet at hjælpestoffer eller 
restkoncentrationer af disse, ikke kan godkendes, hvis de har skadelige virkninger for menneskers 
eller dyrs sundhed eller for grundvandet, ved overholdelse af GAP (Europa-Parlamentet og Rådet 
2009, art. 27). Dog er der ikke angivet yderligere præcision af hvad der menes med ”skadelige 
virkninger”. Det må dermed betyde at det er op til den enkelte myndighed at fastsætte kriterier 
for, hvornår et hjælpestof skal forbydes.  
Ifølge CLP-registret er POEA klassificeret som kronisk (og akut) toksisk for det akvatiske miljø 
kategori 1 (European Chemicals Agency (ECHA) 2015). Det vil sige at POEA har en LC50 ≤ 1 mg/L 
for enten fisk, krebsdyr (dafnier) eller alger og samtidig enten nedbrydes langsomt eller 
bioakkumuleres (BCF > 500 eller logKow ≥ 4). F.eks. fandt Brausch og Smith (2007) en 48-h LC50 = 
2.01 μg POEA/L (0.002 mg/L) for ferejen Thamnocephalus platyurus. Til sammenligning udregnede 
Giesy et al. (2000) en PEC på mellem 1.7 og 5 μg/L i vand for POEA efter brug af et glyphosat-
baseret herbicid med 15 % POEA. I et ”worst case” scenarie ville dette give en TER på 2.01/5 = 
0.402. Til sammenligning skal en pesticidformulering have en TER > 100 for akut toksicitet på fisk 
og akvatiske invertebrater (se Tabel 3.1). I dette tilfælde er POEA altså langt fra at blive godkendt 
til brug som pesticid.  
Denne korte analyse er selvfølgelig ikke fyldestgørende for en egentlig risikovurdering af POEA, 
men kan da give et lille praj om at der potentielt er en miljømæssig risiko ved brugen af POEA i 
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glyphosat-baserede herbicider. Om der er foretaget en lignende analyse i forbindelsen med 
godkendelsen af glyphosat-baserede herbicider i Danmark, ved jeg ikke, men faren har i hvert ikke 
været tilstrækkelig til at man har forbudt brugen POEA i pesticidformuleringer. Til forskel, har man 
i Tyskland valgt at forbyde brugen af pesticidformuleringer der indeholder POEA, og har i 2012 
indgivet en ansøgning til EU-kommissionen om opførelse af POEA i Bilag 3 til pesticidforordningen, 
listen over hjælpestoffer der ikke må bruges i pesticidformuleringer (BVL 2012). 
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Del 10 Konklusion 
Min målsætning var dels at undersøge blandingseffekten mellem glyphosat og POEA. Som andet 
led ønskede jeg at undersøge, hvordan lovgivningen og den dertilhørende risikovurdering 
forholder sig til problemstillingen omkring blandingseffekter mellem hjælpestoffer og andre 
komponenter i pesticidformuleringer. På denne baggrund udførte jeg følgende 
problemformulering: 
1. I hvilken grad afviger blandingseffekterne mellem glyphosat og POEA fra additivitet?  
2. I Hvilken grad tager lovgivningen og risikovurderingen af pesticider højde for 
blandingseffekter af blandinger hvori hjælpestoffer indgår?  
Disse spørgsmål vil jeg nu besvare: 
Toksiciteten af blandinger af glyphosat og POEA kan, på trods af sine forskellige toksiske 
virkemåder, beskrives som Loewe additiv. I overensstemmelse med disse fund, har tidligere 
studier også vist at stoffer med forskellig toksisk virkemåde på tilfredsstillende vis, kan beskrives 
med CA modellen (Syberg et al. 2008; Belden et al. 2007; Cedergreen 2014).  Derfor må det 
konkluderes at CA modellen også kan anvendes som udgangspunkt for at vurdere toksiciteten af 
blandinger af aktivstoffer og hjælpestoffer i pesticider. 
Den gældende lovgivning og miljømæssige risikovurdering af pesticider på europæisk niveau, tager 
i tilstrækkeligt omfang højde for blandingseffekter mellem aktivstoffer og hjælpestoffer i 
godkendelsen af pesticidformuleringer. Her er det væsentligste problem den fejlbehæftede 
compliance check, i forbindelse med REACH-registreringen af hjælpestoffer. Dette problem kan 
føre til at hjælpestoffer med evt. CMR-effekter potentielt kan havne i pesticidformuleringer.  
Der hvor lovgivningen er decideret utilstrækkelig, er med hensyn til tilsigtede tankblandinger, der 
ikke er påkrævede og med hensyn til sekventielle blandinger af pesticidformuleringer. For disse 
blandinger er der ingen lovgivning, og risikovurderingen i den nordiske godkendelseszone tager på 
ingen måde højde for denne eksponering. At indføre regulering, også af ikke-påkrævede 
tankblandinger og sekventielle blandinger af pesticidformuleringer, ville være en væsentlig 
styrkelse af den gældende europæiske pesticidlovgivning.  
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Appendiks 1: Regressionsmodeller og parameterestimering 
I dette afsnit vil jeg gennemgå, hvilken metode jeg anvender for at fitte den ikke-liniære 
regressionsmodel til mine ”dosis-respons” data. Indledningsvist vil jeg forklare, hvad en 
regressionsmodel er og efterfølgende vil jeg forklare, hvordan en regressionsmodel fittes. 
Regressionsmodellen 
Formålet med en regressionsmodel er at give et matematisk udtryk for sammenhængen mellem 
den afhængige variabel (respons variablen) yi og den uafhængige variabel (variabel der styres af 
brugeren, f.eks. dosis i et dosis-responsforsøg) xi, i et givent data-set (xi,yi), hvor 1≤i≤N og N er 
antallet af observationer i datasættet. Ideelt set vil denne funktion have formen: 
            (0.1) 
, hvor f er en funktion der afhænger af den uafhængige variabel x, samt et set af p parametre 
β1,…,βp. Modellen i ligning (0.8) er en tænkt model idet at f, givet x og β, forudsiger alle yi helt 
nøjagtigt. Dog vil der i virkeligheden være en vis afvigelse fra denne ideelle model, f.eks. på grund 
af målefejl, således at ingen af observationerne (yi,xi) vil passe ind i ligning (7.1). Derfor antager vi 
at xi vil forudsige yi ifølge f i ligning (7.1), bortset fra en målefejl. Hvis denne målefejl er ligeligt 
fordelt omkring f, kan vi sige at f estimerer yi korrekt i gennemsnit: 
                  (0.2) 
, altså: gennemsnittet af yi givet xi, vil være centreret omkring f. Vi kalder derfor f for 
middelfunktionen13. For at kunne give et præcist estimat af yi, er vi nødt til at indføre et mål for 
afvigelsen fra middelfunktionen. Vi indfører derfor εi i ligning (0.2), og får derved et fuldt udtryk 
for sammenhængen mellem den afhængige og den uafhængige variabel: 
                           (0.3) 
εi skal altså betragtes som afvigelsen i yi væk fra middelfunktionen f. Typisk forudsætter man at 
fejlene ε=( ε1,…, εN), er normalfordelte med middelværdi=0 og en ukendt standardafvigelse  , der 
afhænger af data (Ritz & Streibig 2008). 
                                                      
13 Oversat fra engelsk: ”mean function” 
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Vi har altså nu en formel beskrivelse af yi ud fra f, men vi ved ikke hvordan f skal se ud, og hvilke 
parametre og parameterværdier der skal anvendes før ligning (0.3) er sand. At vælge den rette 
model handler ligeså meget om matematisk snilde som det handler om biologisk forståelse: man 
kan fitte et polynomium til næste alle kurver, men man kan få svært ved at forklare parametrenes 
biologiske betydning. Derfor er det vigtigt for valget af f at man har en god ide om, hvad de 
enkelte parametre i modellen beskriver, således at der er en god overensstemmelse mellem data 
og modelforudsigelser. Når man har fundet en passende model, skal man forsøge at tilpasse 
parametrene i modellen, således at man opnår det bedste fit. Det handler næste afsnit om. 
Parameterestimering 
Vi har nu en funktion f, der beskriver sammenhængen mellem xi og yi, men vil gerne finde det 
parameterset β, der gør at f giver en så præcis gengivelse af yi som muligt. Dette gøres med 
maximum likelihood estimation (MLE). For at forklare hvad MLE er, må vi først inddrage en smule 
grundlæggende statistik, der er afgørende for at MLE bliver udført korrekt. 
Normalfordelinger og tæthedsfunktioner  
En normalfordeling kan beskrives grafisk ved hjælp af dens tæthedsfunktion14. Tæthedsfunktionen 
for normalfordelingen giver den kurve, der gengiver den velkendte klokkeform (se Figur 0.1). 
 
                                                      
14 Fra engelsk: “density function” 
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Figur 0.1: plot af tæthedsfunktionen for en normalfordeling med middelværdi=10 og std.afv.=1. X-aksen er de værdier y kan 
antage og y-aksen beskriver hyppigheden af et udfald. Man kan forestille sig at y er lodder i en tombola, og numrene på 
lodderne er normalfordelte mellem 6 og 14. Trækker man da et lod, vil der være større sandsynlighed for at tallet på loddet var 
12 end 14, og ligeledes endnu større sandsynlighed for at tallet var 10. y-aksen kan dog ikke direkte oversættes til 
sandsynlighed.  
For en normalfordelt variabel y med middelværdi μ og standardafvigelse σ, har tæthedsfunktionen 
følgende formel: 
      
 
 √  
  
  
      
     (0.4) 
Tæthedsfunktionen i ligning (0.4), skal bruges i forbindelse med opstillingen af likelihood-
funktionen der anvendes i estimeringen af parametrene i f. 
I eksemplet ovenover er variablen, y, fordelt omkring et fast tal, nemlig 10, men i ligning (0.2) har 
vi fastsat at y har f som middelværdi. Vi indsætter derfor f i ligning (0.4): 
      
 
 √  
  
  
(        )
 
     (0.5) 
Da mit forsøg er opstillet med replikater til hver koncentration, antager y flere værdier for hver 
xi=(x1,…,xn), hvor n er antallet af testede koncentrationer (inklusive kontrollen). For at tage højde 
for replikaterne må vi derfor tilføre y et ekstra indeks, j=(1,…,ri)  (hvor ri angiver antallet af 
replikater i den i’te koncentration), der angiver hvilket replikat der er tale om. Tæthedsfunktionen 
for responsen, yi, til den i’te koncentration hedder derfor: 
       
 
 √  
       
∑ (           )
   
   
   
  (0.6) 
Dvs. at for hver koncentration,  , kan der opskrives en tæthedsfunktion, der beskriver hvordan y 
fordeler sig omkring f. 
Maximum Likelihood estimation 
Likelihood-funktionen er defineret som tæthedsfunktionen, dog med parametrene som variable 
givet data: 
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  ( |      )   (  |         ) (0.7) 
, altså beskriver likelihood-funktionen,  , tætheden af parametrene i forhold til det givne dataset. 
  beskriver altså ikke sandsynligheden, men ”troværdigheden” (”likelihood”) af et givent 
parameterset. Som beskrevet tidligere er der en tæthedsfunktion for hver koncentration, i, og 
ligeledes kan der opstilles en likelihood-funktion for hver koncentration. Ønsker man en samlet 
likelihood-funktion for hele datasættet, kan denne laves ved at tage produktet af de enkelte 
likelihood-funktioner. Det svarer til at finde sandsynligheden for fællesmængden af flere 
uafhængige hændelser. Derved opnår vi en likelihood-funktion, der for hele datasættet beskriver 
troværdigheden af et parametersæt: 
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(0.1)15 
Ved at finde det parametersæt  ̂, der maksimerer  , har man samtidig fundet det parametersæt, 
der fitter data bedst, givet den valgte model f. For at forsimple udregningen opstiller man typisk 
      : 
 
   ( ( |      ))      ( √  )   
∑ ∑ (           )
   
   
 
   
   
 
(0.8) 
Fra (0.8) er det tydeligt at        er størst, når    ∑ ∑ (           )
   
   
 
    er mindst. At 
finde det parametersæt  ̂, der minimerer LS16, kan gøres analytisk hvis f tillader det - men når man 
har med ikke-lineære modeller at gøre, findes  ̂ typisk som en numerisk løsning ved hjælp af 
software programmer så som R eller Matlab®. 
  
                                                      
15 Summationstegnet, ∑       , opnås ved brugen af reglen om multiplikation af eksponenter:  
          
16 LS star for “Least-Squares”, altså “de mindste kvadrater”. 
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Appendix 2: Anvendte koncentrationer af Glyphosat og POEA 
 
 
 POEA Glyphosat 
6 24 55.57 
5 10 18.52 
4 6 7.41 
3 4 2.96 
2 1 0.74 
1 0.05 0.04 
Koncentrationer af Glyphosat monoisopropylamin-salt og POEA (μmol/L) anvendt i dosis-
responsforsøgene med de rene stoffer (Det endelige forsøg). 
 
 
Glyphosat monoisopropylamin-salt (μmol/L) 228.19 g/mol  
Koncentration nr GLY75_POEA25 GLY50_POEA50 GLY25_POEA75 
6 39.18 26.21 13.06 
5 19.59 13.10 6.53 
4 9.79 6.55 3.26 
3 4.90 3.28 1.63 
2 2.45 1.64 0.82 
1 1.22 0.82 0.41 
Koncentrationer af Glyphosat monoisopropylamin-salt (μmol/L), anvendt i de tre blandinger af 
glyphosat og POEA. 
 
POEA (μmol/L) 445.7 g/mol 
Koncentration 
nr 
GLY75_POEA25 GLY50_POEA50 GLY25_POEA75 
6 4.16 8.26 12.56 
5 2.08 4.13 6.28 
4 1.04 2.06 3.14 
3 0.52 1.03 1.57 
2 0.26 0.52 0.78 
1 0.13 0.26 0.39 
 
Koncentrationer af POEA (μmol/L), anvendt i de tre blandinger af glyphosat og POEA. 
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